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La démarche d'évaluation du risque écotoxicologique (ÉRÉ) intègre des connaissances 
expertes empreintes d'incertitudes. Les données générées et utilisées dans le cadre de 
YÉRÉ sont généralement imprécises et incertaines. Aussi. la démarche ~ ' E R É  doit 
intégrer une analyse des incertitudes. Toutefois, les outils qui permettent d'évaluer et de 
gérer ces incertitudes sont mal connus et peu appliqués, ainsi l'analyse est omise ou 
incomplète. En général, les méthodes d'évaluation des incertitudes utilisées en ÉRÉ ne 
considèrent que la stochasticité des données ou des paramètres (e .g analyse Monte 
C d o )  .
L'objectif général des travaux présentés dans cette thèse est de développer et d'appliquer 
un modèle de gestion de la qualité des connaissances qui intègre l'évaluation et la gestion 
des incertitudes a 1'ÉRÉ. Le modèle proposé décrit une procédure d'ÉRÉ préliminaire et 
considère entre autres, les incertitudes stochastiques, l'ignorance et les erreurs 
systématiques. La stochasticité est traitée à l'aide de méthodes statistiques validées et 
reconnues en É R k  Les incertitudes associées a l'ignorance et aux erreurs systématiques 
sont évaluées sur la base de I'évidence du jugement des experts. La version informatisée 
du modèle d'aide à la décision pour 1'ÉRÉ (ADERE) permet de considérer le jugement de 
plusieurs évaluateurs. En absence de jugements externes. ADERE gère les informations et 
les juge selon des règles d'inférence préétablies. Une analyse de la sensibilité d1.4DERE 
montre que le jugement relatif aux valeurs de référence (VR) et d'exposition (VE) ainsi 
que le jugement global sur l'évidence et l'ampleur du risque constituent des paramètres 
qui influencent le résultat de 1'ÉR.É. Ce modèle, constitue un outil d'évaluation 
préliminaire qui permet de générer des conclusions pragmatiques (Le. pratiques) lors de 
l'évaluation des sols contaminés. 
Le risque écotoxicologique préliminaire de sols contaminés par une substance 
énergétique (dans Ie cas présent, le TNT) et les incertitudes relatives à cette ÉF& ont été 
. . . 
V l l l  
évalués afin de valider le modèle proposé. Trois des cinq zones considérées (quatre zones 
contaminés et une zone de référence) présentaient un risque d'effet direct pour les 
organismes terrestres tandis que les eaux souterraines des zones contaminées présentaient 
un risque d'effet direct pour les organismes aquatiques. Après dilution au fleuve, le risque 
était cependant non détectable. 
Le modèle ADERE proposé a été appliqué à I'ÉRÉ de sols contaminés par le TNT. Les 
résultats de l'évaluation obtenus avec ce modèle ont été comparés avec ceux de l'approche 
sans évaluation ou gestion structurée des incertitudes. Les conclusions du modèle ADERE 
sont identiques aux conclusions générales de llÉRÉ. Des différences marginales peuvent 
être observées pour certains estimés. Ces dissimilitudes peuvent être expliquées par la 
précision de certains calculs, les règles d'inférence utilisées, les choix méthodologiques et 
par les paramètres et valeurs retenues pour les simulations. 
L'hypothèse selon laquelle les incertitudes associées au processus ~ E R É  doivent être 
évaluées et gérées a été vérifié. La gestion des connaissances lors de l'étude de sols 
contaminés permet d'assurer des conclusions pragmatiques. 
Le modèle proposé est cependant limité a l'évaluation préliminaire. D'autres travaux sont 
requis pour adapter le modèle proposé a 1'ÉRÉ détaillée. La portée du modèle pourrait 
aussi être étendue à la gestion du risque. 
The ecological risk assessment process (ERA) integrate, cxpert knowledge including 
uncertainty. Data generated and used in ERA are generally imprecise and uncertain. Also, 
the ERA process should integrate the analysis of uncertainty . However, the tools that 
permit the evaluation and management of uncertainty are only slightly known and 
applied, so this type of analysis would be incomplete or not considered. In general, the 
methods to evaluate uncertainty in ERA consider only the stochasticity of the data or the 
parameters ( e g .  kIorite Carlo analysis). 
The general objective of the work presented in this thesis is to develop and apply a model 
for the management of the quality of knowledge which integmtes the evaluation and the 
management of the uncertainty with respect to the ERA process. The proposed model 
describes a preliminary ERA process and considers the uncertainty associated with the 
stochasticity, the ignorance and the systematic error. The stochasticity is treated using 
validated and well-known statistical methods. The uncertainties associated with the 
ignorance and the systematic error are evaluated based on judgement evidence given by 
experts. The computerized version of the decision making mode1 for the ERA (ADERE) 
permits the consideration of judgements of numerous experts. In the absence of expert 
judgements, ADERE manages and judges the information based on pre-defined inference 
rules. A sensitivity analysis of ADERE shows that the judgement associated with the 
reference (RV) and exposure (EV) values, as well as the global judgements of the 
evidence and extent of the risk are parameters which ultimately influence the ERA 
results. This model constitutes a preliminary assessment tool that permits the generation 
of pragrnatic conclusions (Le. useful) for the assessment of contaminated soils. 
A prelirninary ERA of an energetic compound contaminated site (TNT) and the 
uncertainty associated with this ERA were evaluated in order to validate the proposed 
model. Three of the five zones were considered (four zones contaminated and one 
reference zone) and showed a ri& of effect on terrestrial organisms, whereas the 
groundwater of these contaminated zones showed a risk of effect on aquatic organisrns. 
However, the risk was non-detectable d e r  considering the dilution of contaminants in 
the neighboring river. 
The proposed model ..IDEM was applied to the ER4 of soi1 contarninated by TNT. The 
assessment results obtained using this rnodel were compared with those obtained without 
structured evaluation or management of uncertainty. The conclusions of ADERE were 
similar to the general conclusion of the ERA. Sorne marginal differences could be 
observed for some estimates. Those dissimilarities could be explained by the imprecision 
of some calculations, the inference niles, the choice of methodologies and, by the 
parameters and values selected for the simulations. 
The hypothesis that "uncertainty associated within the ERA process must be evaluated 
and managed" was verified. The management of knowledge at the moment of the ERA 
study gives practical conclusions. 
The model proposed is however lirnited to the preliminary phase of risk assessment. 
Further work is required to adapt the proposed model For a detailed ERA. The further 
capability of this model might also extend to the risk management. 
TABLE DES MATIÈRES 
DÉDICACE .................................................................................................................... iv 
..................................................................................................... REMERCIEMENTS vi 
. . F~ÉSUMÉ ....................................................................................................................... VII 
ABSTRACT .................................................................................................................... ix 
8 
TABLE DES MATIEWS ........................ .................................................................... x i  
LISTE DES T A B L E A U X . . m . . ~ m o . . . . ~ ~ . * . m ~ ~ ~ * ~ * * ~ a * * ~ * * * *  xvi 
..O LISTE DES FIGURES .............................................................................................. WIII 
LISTE DES ANNEXES ................................................................................................ xx 
LISTE DES SIGLES ET ABRÉVIATIONS ............................................................. xxi 
... GLOSSAIRE .............................................................................................................. xxiii 
...................................................................................................... INTRODUCTION 1
................................................................................................... 1.1 PROBLEMATIQUE 2 
7 1.2 HYPOTHESE ............................................................................................................ , 
1.3 OBJECTIFS .............................................................................................................. 3 
.................................................................................... 1.3.1 Objectif général 3 
............................................................................ 1.3.2 Objectifs spécifiques 3 
.................................................................. LES METHODES D~ÉVALUATION 4 
r .. 
............................................................ 2.1 CADRE DE TRAVAIL GENÉRAL POUR L'ERE 6 
............................................................................ 2.2 PROCÉDURE D'ÉRÉ DU MEFQ 1 1 
................................................................................ 2.2.1 Cadre conceptuel 12 
............................................................................. 2.2.2 Cadre d'application 13 
........................ 2.2.3 Démarche générale de l'évaluation écotoxicologique 14 
LES OUTILS ÉCOTOXICOLOGIQUES ............................................................. 20 
....... 3.1 LES MÉTHODES DE MESURE ......................................................................... ,, 2 1 
3.1. L Les analyses chimiques et physiques ................................................. 21 
............................................................... 3.1.2 Les analyses toxicologiques 25 
3.1.3 Lesétudesdeterrain ................................................................... 28 
3.1.4 Les biomarqueurs ............................................................................... 30 
xii 
....................................................................................................... 3.2 LES MODÈLES 31 
....................................................................... 3.2.1 Les modèles physiques 32 
..................................................................... 3.2.2 Les modèles statistiques 32 
................................................................ 3.2.3 Les modèles rnécanistiqueç 34 
4.1 THEORIE D S PROBABILIIÉS ................................................................................. 42 
4.2 THEORIE DES ENSEMBLES FLOLrS ET DES POSSIBILITES ......................................... 45 
4.3 THEORIE D L'ÉVIDENCE DE DEMPSTER-SHAFER ................................................. 54 
4 . 4  THEORIE D L'ENDORSEMENT .............................................................................. 57 
................................................ 4.5 THEORIE DU RAISONNEMENT NON-AXIOMATIQUE 59 
5 ÉVALUATION DES INCERTITUDES DANS UNE PROCÉDURE 
D'ÉVALUATION ÉCOTOXICOLOGIQUE .......................................e.q....... . 64 
5.1 LES SOURCES D'[NCERTITUDES ............................................................................. 64 
................................................................................... 5.11 La stochasticité 66 
......................................................................................... . 5.1 2 L'ignorance 66 
5.1.3 L'erreur ............................................................................................ 67 
5.2 LE ROLE DU JUGEMENT EXPERT ........................................................................ 67 
5.3 LA CARACTERISATION ET LA QUANTIFlCATlON DES INCERTlTUDES ...................... 68 
.................................................................... 5 . 1  L'INCERTITUDE ET LES PARAMETRES 70 
.............................................. 5.5 L'INCERTITUDE ET LES MODELES MATHEMATIQUES 72 
................................................................... 5.5.1 L'incertitude conceptuelle 72 
5.5.2 L'incertitude quantitative ................................................................. 73 
5.5.3 L'erreur ............................................................................................. 74 
.................................................... 5.5.4 La calibration et la validation ..... . 74 
......................................................... 5.6 L'INCERTITUDE ET LES ÉTUDES EMPIRIQUES 75 
................................................................... 5.6.1 L'incertitude conceptuelle 75 
.................................................................... 5.6.2 L'incertitude quantitative 75 
............................................................................................... 5.6.3 L'erreur 76 
5.7 L'INCERTITUDE ET LES ETUDES EXPER~MENTALES ................................................ 76 
................................................................... 5.7.1 L'incertitude conceptuelle 76 
.................................................................... 5.7.2 L'incertitude quantitative 77 
............................................................................................... 5.7.3 L'erreur 77 
....................................................................................... 5.7.4 La validation 78 
6 GESTION DE LA QUALITÉ DES CONNAISSANCES DANS UNE 
PROCÉDLIRE D~ÉVALUATION ÉCOTOXICOLOGIQUE .............~ 79 
6.1 METHODES UTILISEES POUR DECFURE L'INCERTITUDE ........................................... 79 
6.1.1 Les probabilités .................................................................................. 80 
6.1.2 Les boîtes d'intervalle ......................................................................... 80 
6.1.3 Les histogrammes et les diagrammes en pointe de tarte .................... 81 
6.1.4 Les fonctions de densité probabilistes (FDP) ..................................... 81 
... 
X l l l  
6.1.5 Les fonctions de densité cumulative (FDC) ....................................... 82 
........................................................................ 6.1.6 Les courbes de Lorenz 83 
6.1.7 Sélection d'une méthode et synthèse de l'information ........................ 83 . I 
.................................................................................... 6.2 L'EDE ET L'INCERTITUDE 84 
6.3 L'ÉVALUATION DE L'EXPOSITION ET L'INCERTITUDE ............................................. 85 
6.4 LA ~ A E U C T É R ~ S A ~ I O N  DU RISQUE ET L'INCERTITUDE ........................................... 86 
6-41 Approches déterministes .................................................................... 87 
6.1.2 Approches stochastiques ............................................................... 88 
6.5 LES EFFETS DE L'INCERTITUDE SUR LA GESTION DU RISQUE ................................. 89 
6.5.1 Les effets sur le contrôle du risque ..................................................... 91 
6.5.2 Les effets sur la communication du risque ......................................... 92 
6.5.3 Les effets sur la priorité du risque ...................................................... 93 
6.5.4 Les effets sur la recherche ................................................................. 94 
7 NIODÈLE D'AIDE A LA DECISION POUR L~EVALUATION 
É c o ~ o x ~ c o ~ o ~ r ~ v ~  DE SOLS CONTAMINÉS ......................................... 95 
......................................................................................................... 7.1 PRÉMODELE 95 
.......................................................................... 7.1 . 1 Analyze préliminaire 96 
7.1.2 Développement d'un modèle conceptuel ........................................... 97 
7.1.3 Paramètre d'évaluation et de mesure .................................................. 98 
7.1.4 Validation et compilation ................................................................... 99 
7.1.5 Caractérisation de Ia source ................................................................ 99 
........................................................................... 7.1.6 Valeur d'exposition 100 
................................................................. 7.1.7 Caractérisation du danger 100 
7.1.8 Valeurderéférence ........................................................................... 101 
......................................................................... 7.1.9 Estimation du risque 101 
.................................................................................... 7.1.10 Interprétation 101 
7.1.1 1 Conclusion .................... ,., ............................................................... 102 . . 
............................................................. 7.2 GESTION DES CONNAISSANCES EN ERE 103 
7.2.1 Le jugement et l'incertitude .............................................................. 103 
....................................................................... 7.2.2 Les règles d'inférence 104 . 
7.2.3 Evaluation multiples (expert et non-expert) ..................................... 108 . ....................................................................... 7.3 EVALUATION DES INCERTITUDES 115 
7.3.1 La stochasticité: les méthodes statistiques ....................................... 115 
.................................................................. 7.3.2 L'ignorance: le jugement 116 
................................................... 7.3.3 L'erreur: le contrôle et le jugement 116 
7.4 PRESENTATION DU MODELE ............................................................................... 119 
7.4.1 Objectifs ........................................................................................... 119 
........................................................................... 7.4.2 Algorithme général 119 
7.4.3 Structure ........................................................................................... 121 
7.4.4 Politique de valeur par défaut ........................................................... 131 
.............................................................................. 7.4.5 Données requises 133 
xiv 
. . ........................................................................... 7.4.6 Capacités et limites 133 
7.5 ANALYSE DE LA SENSIBILITÉ .............................................................................. 134 
..................................................................................................... 7.6 APPLICATION 137 
8 ÉRÉ DE SOLS CONTAMINÉS PAR DES SUBSTANCES ÉNERGÉTIQUES . 
CAS DU 2.4. 6 TRINITROTOLUÈNE .......................................................... 149 
........................................................... .................................. 8.2 PL.W~FIC.~TION ., 149 
................................................................................... 8.2.1 Problématique 149 
.......................................................................... 8.2.1 Base de l'évaluation 150 
...................................................... 8.2.3 Objectif générale de l'évaluation 151 
....................................................................................... 8.3 MODÈLE CONCEPTUEL 151 
............................................................. 8.3.1 Analyse des renseignements 151 
8.3 . 7 Assemblage du modèle conceptuel ................................................ 162 
.......................................................................................... 8.1 OUT~LS DESCRIPTIFS 166 
................................................................. 8.4.1 Définition des paramètres 166 
8.4.2 Règle de décision ............................................................................ 167 
8.4.3 Niveau de précision .......................................................................... 167 
........................................................................ 8.5 MÉTHODOLOGIE D'ÉVALUATION 168 
8.5.1 Estimation du risque ....................................................................... 168 . . 
8.5.2 Valeur d'exposition ....................................................................... 169 
. .  ..................... 8.5.3 Valeur de reference ,., ................................................... 169 
................................................................................... 8.6 ACTIVITES DESCRIPTIVES 170 
........................................................................ 8.6.1 Matériel et méthodes 170 
................................... 5.6.3 Résultats ,, ................................................... 172 
8.6.3 Discussion ........................................................................................ 182 
................................................................................. 8.7 ACTIV~TES D'ÉVALUATION 183 
8.7.1 Compilation et analyse des données ................................................. 183 
...................................... 8.7.2 Caractérisation du risque écotoxicologique 194 
5.7.3 Conclusions ..................................................................................... 212 
.... 9.1 ËVALUATION DU RISQUE D'EFFETS DIRECTS POUR LES ORGANISMES TERRESTRES 
........................................................................................................................... 213 
9.1.1 Paramètres ........................................................................................ 213 
.......................................................................... 9.1.2 Données de toxicité 213 . . ....................................................................... 9.1.3 Données d'exposition 2 14 
.......................................................................... 9.1.4 Valeur de référence 2 14 
" . .......................................................................... 9.1.5 Valeur d'exposition 2 15 
........................................................................ 9.1.6 Estimation du risque 2 16 
.......................................................................... 9.1.7 Evidence du risque 2 17 
9.1.8 Ampleurdurisque ............................................................................ 217 
..................................................... 9.1.9 Niveau de confiance pour les ER 219 
...................................................................................... 9.1 . 10 Conclusions 219 
.... 9.2 ÉVALUATION DU RlSQUE D'EFFETS DIRECTS POUR LES ORGANISMES TERRESTRES 
........................................................................................................................... 220 
........................................................................................ 9.2.1 Paramètres 220 
.......................................................................... 9.2.2 Données de toxicité 220 . . 
9.2.3 Données d'exposition ........................................................................ 221 
........................................................................... 9.2.4 Valeur de référence 221 
. . 377 ........................................................................... 9.2.5 Valeur d'exposition --- 
......................................................................... 9.2.6 Estimation du risque 223 
......................................................................... 9.2.7 Evidence du risque 2 2 4  
9.2.8 Ampleur du risque ......................................................................... 224 
..................................................... 9.2.9 Niveau de confiance pour les ER 226 
9.2.10 Conclusions .................................................................................... 226 
9.3 EVALUATION DES RESULTATS ............................................................................ 227 
10 CONCLUSION *.................. .......................................................................... 228 
C C 
REFERE NCES .............................................................................m.............................. 233 
ANNEXES ................... .....~.......b........................m.m..m....................m.m......... ......... 267 
xvi 














'rab leau 7.1 3. 
Tableau 7.14. 









Exemple d'application de la règle de combinaison de Dempster-Shafer .. 
............................................................................................................... 57 
Fonctions définies pour les différentes règles d'inférence .................. 106 
Exemple d'application d'une distribution de jugements flous ............. 111  
........................................................... Equations des valeurs estimées 121 
................................................... Compartiments utilisés par ADERE 122 
Contribution de certains paramètres d'entrée a la variance des principaux 
paramètres de sortie ........................................................................... 136 
.... Informations considérées par ADERE pour initier 1'ÉRÉ (Paruniètre) 
............................................................................................................. 137 
Données de toxicité du TNT avec les invertébrés du sol compilées par un 
évaluateur (sous-compartiment Tmterrea) ......................................... 138 
Concentration d'exposition au TNT pour le site évalué (Expu) .......... 140 
Méthodes de calcul des VE et VR (Mérhodes) ................................... 141 
Valeurs estimées avec la méthode retenue (a) et jugements relatifs aux 
VR estimées et proposées (b; VR) ..................................................... 142 
Jugements relatifs a la VE estimée et à la VE proposées ( V E )  ........... 143 
Estimation du risque pour le site évalué (ER) ..................................... 144 
Évidence et ampleur du risque pour le site évalué (ER) ..................... 145 
Côtes données par les évaluateurs (a) et niveaux de confiance calculés (b) 
pour chacun des ER (Poids) ................................................................ 147 
Conclusions relatives au paramètre d'évaluation pour chacun des ER 
................................................................................ considérés (CEA) 147 
Conclusions relatives au paramètre d'évaluation pour chacun des sites 
.................................................................... considérés (Conclzisions) 148 
Toxicité terrestre du TNT. du TNB et du 2A-DNT ............................ 157 
Toxicité aquatique du TNT. du TNB et du 2A-DNT .......................... 161 
Concentrations de TNT et de substances dérivées dans le sol (mgkg) .... 
............................................................................................................. 173 
Concentrations de TNT estimées par CalTOX dans les différents 
compartiments environnementaux de zones contaminées 365 jours après 
.................................................. la mesure de la concentration initiale 175 
Concentrations de TNT actuelles (t=O) et estimées (t=365 jours) dans les 
différents compartiments environnementaux des sites contaminés .... 177 
Étude en mésocosmes . Concentration de TNT et de certains dérivés dans 
...................................................................................... le sol (mgkg) 178 
Étude en mésocosrnes . effets pour les vers de terre (Eisenia foetidu 





Tableau 8.1 1. 















Concentration de TNT et de substances dérivées dans l'eau souterraine 
(mg/L) ................................................................................................. 18 1 
Données de régression pour les différentes distributions d'effet du TNT 
pour les organismes terrestres .......................................................... 183 
Valeurs calculées selon les différentes distributions d'effet du TNT et VR 
retenues ............................................................................................. 188 
VE dans le sol estimées pour chacun des sites .................................... 189 
Données de régression pour les différentes distributions d'effet du TNT 
pour les organismes aquatiques ......................................................... 189 
Valeurs calculées selon les différentes distributions d'effet du TNT et VR 
............................................................................................... retenues 193 
VE estimées dans l'eau pour chacun des sites contaminés par le TNT ..... 
............................................................................................................. 194 
Estimé de risque d'effets aigus et chroniques pour les organismes 
terrestres pour chacun des sites ........................................................... 194 
Marges de sécurité considérant un risque d'effets aigus et chroniques de 
1 % chez les organismes terrestres pour chacun des sites .................... 195 
Estimé de risque d'effets aigus et chroniques pour les organismes 
........................................................ aquatiques pour chacun des sites 204 
Marge de sécurité (MS,,,) considérant un risque d'effets aigus et 
chronique de 1 % chez les organismes aquatiques pour chacun des sites 
............................................................................................................. 205 
Estimés de risque d'effets chroniques pour les organismes terrestres pour 
chacun des sites contaminés selon des jugements externes ................ 2 17 
Jugements sur l'évidence et l'ampleur du risque d'effets chroniques pour 
les organismes terrestres pour chacun des sites contaminés ............... 2 18 
ER d'effets chroniques pour les organismes terrestres pour chacun des 
sites selon ADERE ......................................................................... 2 19 
Conclusions relatives à un risque d'effets chroniques pour les organismes 
terrestres pour chacun des sites en présence ou en absence de jugements 
externes ............................................................................................... 220 
ER pour chacun des sites contaminés selon des jugements externes et 
ADERE ........................................................................................... 224 
Jugements sur l'évidence et l'ampleur du risque d'effets chroniques pour 
les organismes aquatiques pour chacun des sites contaminés ............. 225 
Conclusions relatives à un risque d'effets pour les organismes aquatiques 
pour chacun des sites en présence de jugements externes .................. 226 
Conclusions relatives a un risque d'effet pour les organismes aquatiques 
pour chacun des sites selon ADERE en absence de jugements externes 





















Exemple de sous-ensemble flou d'univers continu ............................... 47 
Exemple de distribution de possibilités .............................................. 50 
Fonctions de densité probabilistes (FDP) et cumulatives (FDC) .......... 82 
Caractérisation du risque i l'aide de méthodes stochastiques ............... 89 
Gestion du risque pour la prise de décision concernant l'acceptabilité 
d'une situation ou pour l'établissement de nouveaux critères ............... 90 
Cheminement des infotmations nécessaires aux jugements et a la prise de 
I I 
décision en ERE ................................................................................. ... 96 
Jugements en présence d'incertitudes ............................................ 104 
Comparaison des fréquences des résultats de simulations Monte Car10 
...................................................................................................... 135 
Profil de distribution des effets considérés (DistEffets) ..................... 144 
Profil de distribution des concentrations mesurées dans les échantillons 
de sol pour le site C (DistConc) .................................................... 145 
Modèle conceptuel d'exposition pour le TNT ..................................... 166 
Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) du TNT pour 
les organismes terrestres (micro-organismes et plantes) exposés a des 
solutions ( m a )  ...................................................... . . . ...... . 184 
Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) du TNT pour 
les organismes terrestres (plantes et invertébrés) exposés à des sols 
contaminés artificiellement (mgkg) ...... ......... . ....... ... ... ..... . ....... . . . . 184 
Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) du TNT pour 
les mammifêres terrestres exposés à des doses orales (mg/kg/d) ....... 185 
Distribution des effets aigus (CL,dCE,,) du TNT pour les organismes 
terrestres (micro-organismes et plantes) exposés à des solutions (mg/L) 
.......................................................................................................... 185 
Distribution des effets aigus (CL,dCE,,) du TNT pour les organismes 
terrestres (plantes et invertébrés) exposés à des sols (mgkg) ............. 186 
Distribution des concentrations observées de TNT dans le sol pour 
chacun des sites à l'étude (mgkg) ............................................ . 187 
Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) pour les 
organismes aquatiques exposés à des solutions de TNT (mg/L) . ....... 190 
Distribution des effets aigus (CL,dCE,,) pour les organismes aquatiques 
exposés a des solutions de TNT (mgiL) ............................................. 190 
Distribution des concentrations de TNT observées dans l'eau souterraine 
pour chacun des sites (mg/L) ....... ..................................................... 192 
xix 
Figure 8.1 1. Coinparaison entre la distribution des concentrations mesurées de TNT 
(concentration moyenne + écart-type) dans le sol et de la distribution des 
........ effets aigus (-) et chroniques (- - -) pour chacun des sites (mgkg) 
................................................................................................. . 196 
Figure 8.12. Probabilité (%) d'excéder le IOe centile de la distribution des effets aigus 
et chroniques pour les concentrations de TNT mesurées pour chacun des 
sites ..................................................................................................... 196 
Figure 8. i 3. Comparaison entre la distribution des concentrations de TNT mesurkes 
dans l'eau souterraine et la distribution des effets aigus et chroniques 
(mg/L) ................................................................................................. 206 
Figure 8.14. Probabilité (%) d'excéder le 1Oe centile de la distribution des effets aigus 
et chroniques pour les concentrations de TNT mesurées dans l'eau 
souterraine ........................................................................................... 207 
LISTE DES ANNEXES 
ANNEXE 1: Cadre de travail national pour l'évaluation et la restauration des sites 
.......................................................................................... contaminés 268 . . 
ANNEXE II: Cadre de travail national pour 1'ERE .................................................. 269 
........................................... ANNEXE III: Cadres conceptuels de I'ÉRÉ et de ~ É D E  270 . . 
ANNEXE IV: Démarche générale de la PERE .......................................................... 271 
ANNEXE V: Les analyses chimiques et physiques .................................................. 272 
ANNEXE VI: Les mesures toxicologiques ................................................................ 274 
ANNEXE VII: Modèles rnécanistiques de transport et de devenir environnemental .. 275 
................................ ANNEXE VIII: Plan de localisation des sites et des piézornètres 277 
............................................................... ANNEXE IX: Formule structurale du TNT 378 
............................................... ANNEXE X: Propriétés physico-chimiques du TNT 279 
ANNEXE XI: Facteur de bioconcentration (FBC) pour les espèces terrestres et 
.............................................................................. aquatiques du TNT 281 
ANNEXE XII: Résultats d'études de toxicité du TNT avec des organismes terrestres ..... 
............................................................................................................. 282 
ANNEXE XIII: Résultats d'études de toxicité du TNT avec des organismes aquatiques286 
...................................................... ANNEXE XIV: Paramètres d'entrée pour CalTOX 291 
xxi 



























assurance et contrôle de la qualité 
modèle d'aide à la décision pour l'évaluation du risque écotoxicologique 
confiance dans un jugement 
confiance ( 0 ~ ~ 4 )  de I'évaluateur dans une ampleur du risque faible ou 
élevée 
"Canadian Council of Ministers of Environment" 
valeur (concentration) du 10e centile de la distribution d'effets 
concentration efficace pour un pourcentage (p) d'effet donné 
confiance ( 0 ~ 6 1 )  de I'évaluateur dans une évidence de risque positive ou 
négative 
concentration inhibitrice 50 (médiane) 
concentration inhibitrice pour un pourcentage (p) d'effet donné 
concentration létale 50 (médiane) 
concentration d'exposition maximale 
concentration minimale avec effet observé 
Conseil national de recherche Canada 
concentration seuil d'effet 
concentration sans effet observé 
1,3 -dinitrobenzène 
évaluation du danger écotoxicologique. 
estimé de risque 





























fréquence (proportion ou probabilité) d'une évidence 
"High Munition Explosive" (octohydro- l,3,5,7-tékanitro- l,3,5,7-tétrazocine) 
valeur (centile) du rang de sensibilité qui intercepte la valeur du 90e centile 
des concentrations mesuré 
valeur (centile) du rang de concentration qui intercepte la valeur du 10e 
centile de la distribution d'effets 
indice de risque 1% (valeur d'exposition/ valeur de référence) 
Institut de recherche en biotechnologie du CNRC 
jugement 
Ministère de l'Environnement et de la Faune du Québec 
marge de sécurité pour un risque de 1% 
"National Researc h Counci 1" 
Organisation de Coopération et de Développement Économique 
"Oak Ridge National Laboratory" (Tennessee) 
prémisse 
plan d'assurance et contrôle de la qualité 
procédure d'évaluation du risque écotoxicologique 
Plan de suivi et d'analyse de l'incertitude 
"Quantitative Structure Activities Relationship" 
hexahydro- 1,3,5-trinitro- 1.3,s-tnazine 
"Structure Activities Relationship" 
substance énergétique 
temps de rétention du rouge neutre median dans les ceolemocytes. 
"United States Environmental Protection Agency" 
valeur d'exposition 
valeur de référence 
xxiii 
GLOSSAIRE 
BIOTE: Ensemble des être vivants (animaux et végétaux) d'un endroit donné. 
Valeur (concentration) du 10e centile de la distribution d'effets. 
Concentration efficace pour un pourcentage (p) d'effet donné, i. e. concentration 
estimée, d'une substance ou d'un échantillon, qui devrait provoquer un effet 
particulier, létal ou non létal, pour p% des organismes exposés exposés. 
Concentration inhibitrice pour un pourcentage (p) d'effet donné, i.e. concentration 
estimée, d'une substance ou d'un échantillon, qui devrait provoquer la réduction 
(p%) d'une fonction biologique des organismes exposés. 
Concentration létale 50 (médiane) i.e. concentration, d'une substance ou d'un 
échantillon, estimée létale pour 50% des organismes exposés. 
CMEO: Concentration minimale avec effet observé i.e. la plus faible concentration testée 
produisant un effet toxique significatif chez les organismes exposés. 
CSE: Concentration seuil d'effet i.e. la concentration au dessus de laquelle un effet est 
manifeste et au-dessous de laquelle on n'observe aucun effet. La CSE es: 
déterminée par la moyenne géométrique de la CSEO et de la CMEO. 
CSEO: Concentration sans effet obscrvé i.e. la plus forte concentration testée pour 
laquelle aucun effet toxique significatif n'est mesuré chez les organismes exposés. 
DANGER ÉCOTOXICOLOGIQUE: Types et ordre de grandeur des effets néfastes potentiels 
associés a un agent stresseur (e.g. contaminant). 
É c o - r o x i c o ~ o ~ i ~ :  Étude du devenir des contarninants dans l'environnement et de leurs 
effets sur les organismes, les populations et les communautés. 
ENDORSEMENT: Enregistrement des facteurs reliés à une certitude. 
ERREUR: Composante de l'incertitude associée a une mesure imprécise, une faute, une 
méprise, ou une mauvaise correspondance entre un modèle et la réalité. 
EVALUATION DU DANGER ÉCOTOXICOLOGIQUE @DE): Approche d'évaluation 
écotoxicologique qui consiste à caractériser de façon relative le potentiel d'une 
situation à engendrer un effet néfaste (le danger). L'ÉDÉ intègre la source 
(complexité et sevérité de la contamination; e.g. physico-chimie), le sort (devenir 
environnemental des contaminants; e.g. persistance, mobilité) et les effets 
(potentiel toxique et génotoxicité) selon un système de cotation et de pondération. 
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ÉVALUATION DU RISQUE ÉCOTOXICOLOGIQUE (ÉRÉ): Approche d'évaluation 
écotoxicologique qui consiste à estimer les possibilités (ÉRÉ préliminaire) ou les 
probabilités (ÉRÉ quantitative) d'occurrence de réponses néfastes (eg. toxicité) 
chez des récepteurs (e.g. plantes, animaux) en fonction de leur exposition à un 
agent stresseur (e.g. contaminants). 
ÉVALUATION ÉCOTOXICOLOGIQUE: Processus rationnel d'identification, de comparaison et 
d'analyse de mesures descriptives permettant de porter un jugement global relatif 
au comportement environnemental et aux effets de contarninants sur un ou des 
récepteurs dans une situation d'aide a la décision. 
EXPOSITION: Processus par lequel un produit chimique, distribué dans l'environnement de 
façon temporelle et spatiale, est acheminé jusqu'a un organisme et absorbé sous 
forme de dose. 
HEURISTIQUE: Qui a une utilité dans la recherche. Discipline qui se propose de dégager 
les règles de la recherche scientifique et de la découverte. 
IGNORANCE: Manque de connaissance de certains aspects d'un système au moment de son 
étude, 
INCERTITUDE: Connaissance imparfaite concernant l'état présent ou futur d'un systeme 
donné. 
INFERENCE: Règles qui produisent des conclusions vraies à partir de prémisses vraies. 
PROBABILITE: Rapport du nombre des cas favorables à la réalisation d'un événement 
aléatoire au nombre total des cas possibles. 
QUANTIQUE: Qui exprime des grandeurs quantifiées. 
RISQUE: Probabilité qu'un événement non désiré se réalise. 
RISQUE ÉCOTOXICOLOG~QUE: Possibilité ou probabilité qu'une situation produise des 
effets indésirables chez des récepteurs écologiques. 
SIMULATION hionte Curlo: Technique de modélisation itérative où les valeurs des 
paramètres sont obtenues de manière aléatoire a partir de distibution de 
probabilité définies. 
STOCHASTICITÉ: Variabilité dans les paramètres ou dans les modèles contenants des 
paramètres résultant de la variabilité inhérente du système décrit. 
1. INTRODUCTION 
Au cours des dernières années, les méthodes de mesure (e.g. analyses chimiques et 
toxicologiques), les modèles (e.g. mathématiques, stochastiques) et les méthodes 
d'évaluation se sont multipliées afin de donner des outils adéquats aux évaluateurs. Cela 
dans le but de mieux structurer les informations relatives a une problématique spécifique 
(e.g. sols contaminés) de Façon à fournir un outil d'aide à la décision utile. Les différentes 
méthodes, dont plusieurs restent à valider, entrainent de nombreuses données qui peuvent 
être complexes à évaluer et à gérer, rendant le jugement professionnel, encore plus 
subjectif. Toutefois. le jugement professionnel demeure la principale méthode pour 
évaluer et gérer ies résultats de l'évaluation écoioxicologique. 
De façon générale, la démarche d'évaluation du risque écotoxicologique (ÉRÉ) intègre 
des comaissances expertes empreintes d'incertitudes. Les domees générées et utilisées 
dans le cadre de cette évaluation sont généralement imprécises et incertaines. Les 
intervenants s'entendent pour dire que 1a démarche d'évaluation doit intégrer une 
évaluation des incertitudes (Suter, 1990; Martel et Macfxlane, 1995; CCME, 1996a; 
Chassé et al., 1996, CEAEQ, 1998). Cependant, les outils qui permettent d'évaluer et de 
gérer les comaissances sont souvent mal connus et peu appliqués en environnement. 
Même si les méthodes suggèrent d'intégrer et de gérer les incertitudes dans la procédure 
d'évaluation, leur analyse est généralement incomplète. 
Les méthodes d'évaluation des incertitudes sont actuellement peu utilisées en ÉRÉ et ne 
considèrent généralement que la stochasticité des données ou des paramètres (e.g. analyse 
Monte Carlo, modèles statistiques). L'incertitude relative aux résultats ou à leur 
signification engendre ainsi une discussion volontairement floue, qui dans certains cas 
incorpore une description qualitative des incertitudes. La conséquence est que le résultat 
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de l'évaluation peut être ambigu, donc peu utile pour la prise de décision. La validité de 
l'évaluation peut aussi être mise en doute. Ainsi, la quantité, la qualité et la présentation 
des données peuvent souvent complexifier la prise de décision. 
Lorsque l'analyse quantitative est requise, cette dernière est Fréquemment réduite à une 
évaluation statistique des paramètres (Fontaine. 1984). La simulation Monte Carlo. une 
technique de modélisation itérative, est un outil particulièrement utile et populaire pour 
réaliser ce type d'évaluation (Bartell et al., 1992; Marsh et al., 1993; Suter, 1993). Or, il 
est souvent difficile ou même impossible d'évaluer l'incertitude statistique liée aux 
données, et ce, même si la qualité des informations est bonne et les méthodes bien 
définies. De plus, les connaissances expertes incomplètes (ignorance) et les erreurs 
systématiques commises lors des activités d'évaluation peuvent engendrer un niveau 
d'incertitudes plus important que la stochasticité des données. 
Le probl6rne est donc de fournir un résultat d'évaluation (évaluateur) qualitatif ou 
quantitatif, qui est toujours utile pour la prise de décision (gestionnaire). II est parfois 
laborieux pour I'évaluateur de fournir un diagnostic clair, parce que les nombreuses 
incertitudes associées aux différents paramètres sont gérées sur la base de jugements 
subjectifs et incertains. Sans une connaissance et une gestion adéquate des incertitudes, 
1'ÉRÉ est, dans certains cas, peu utile pour la prise de décision. Dans ce contexte, il 
s'avère donc indispensable de développer et d'intégrer à 1'ÉRk des méthodes d'évaluation 
et de gestion des incertitudes. 
1.2 HYPOTHÈSE 
Les incertitudes associées au processus d'évaluation écotoxicologique doivent être 




1.3.1 Objectif général 
Développer et appliquer un modèle de gestion de la qualité des connaissances qui 
intégrera l'évaluation et la gestion des incertitudes à ltÉRÉ de façon à obtenir un outil 
d'évaluation qui permettra a i'évaluateur de générer des conclusions pragmatiques lors de 
I'évaluation des sols contaminés. 
1 J .2  Objectifs spécifiques 
1. Réaliser une revue critique des méthodes d'évaluation, des outils écotoxicologiques, et 
des méthodes d'évaluation et de gestion des incertitudes. 
7. Développer un modèle conceptuel de gestion de la qualité des connaissances qui 
intègre l'évaluation et la gestion des incertitudes a I'ERE. 
3. Évaluer le risque écotoxicologique de sols contaminés par une substance pour laquelle 
il  n'existe pas de critères génériques (substance énergétique) et les incertitudes 
relatives à cette ÉRÉ. 
4. Appliquer le modèle de gestion de la qualité des connaissances. 
5. Comparer les résultats de l'évaluation obtenus avec le modèle de gestion des 
connaissances (objectif 4) avec ceux de l'approche sans évaluation ou gestion 
structurée des incertitudes (objectif 3). 
2. LES MÉTHODES D'ÉVALUATION 
Diverses méthodes d'analyse de risque ont été développées, sur la base de techniques 
actuarielles par des ingénieurs, des économistes, des chercheurs, des analystes et d'autres 
intervenants, pour la protection de la vie humaine, de la santé et de la propriété 
(Paustenbach, 1990). Ces méthodes permettent l'estimation de la probabilité et de 
I'ampleur d'un événement non désiré tel la mortalité humaine (Suter, 1993). 
L'évaluation du risque environnemental au début des années 80 réfêre a «ce qui arrive 
ou est transmis a l'homme a travers I'air, l'eau, le sol ou la chaîne alimentaire)) et 
concerne davantage la santé humaine (White et Burton, 1980). Cependant, les activités 
identifiées aux tisques environnementaux concernent non seulement les effets de l'action 
humaine sur l'homme, mais aussi les effets des dangers naturels (e.g. inondations. 
sëismes) et leurs effets sur l'environnement naturel. L'évaluation du risque de dangers 
environnementaux rétère a l'étude du risque de dangers naturels sur I'homme. L'étude 
du nsque sur l'environnement naturel est plutôt identifiée comme étant l'évaluation du 
risque écotoxicologique (ÉRÉ). Les similitudes de l'évaluation écotoxicologique avec 
les autres méthodes permettent d'utiliser et d'adapter certains outils déjà développés. En 
pratique, 1'ÉFtÉ est l'application de l'écotoxicologie aux différentes politiques publiques. 
L'écotoxicologie a été définie par Truhaut (i977) comme une extension de la toxicologie 
aux effets écologiques des produits chimiques. 
Au cours des années 80, certains auteurs ont tenté d'identifier et de développer des 
méthodes basées sur l'évaluation de risque traditionnelle mais applicables aux effets 
écologiques (O'Neill et al., 1982; Suter II, 1983; Barnthouse et Suter, 1986). Le comité 
sur les méthodologies d'évaluation des risques du "National research council" (NRC) a 
proposé un paradigme (livre rouge) pour l'évaluation du risque (NRC, 1983). Ce 
paradigme standard et la plupart des outils développés pour l'évaluation du risque sont 
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applicables à l'évaluation prédictive, comme celle réalisée lors de la réglementation d'un 
composé chimique ou d'un type d'effluent. 
Afin de répondre aux besoins de nouvelles réglementations, notamment pour les sites 
contaminés prioritaires, différents guides d'évaluation du risque ont été rédigés. Ainsi, 
deux guides couvrant respectivement la santé humaine et i 'enviro~ement ont été 
développés pour être utilisés au cours de l'investigation et du traitement de sites 
contaminés "Supefinds" selon les directives du CERCLA (Environment Response, 
Compensation and Liability Act). Ces documents sont très généraux et ne présentent pas 
de recettes, mais plutôt des principes. (US EPA, 1989a; 1989b). Ils s'adressent aux 
gestionnaires de projets et aux coordonnateurs. 
Plus récemment, ['Agence de protection de l'environnement des États-unies (US EPA) a 
développé un cadre de travail général pour l'évaluation écologique du risque (US EPA, 
1992a). Les groupes de travail de l'US EPA et le "National Academy of Sciences" ont 
évalué la possibilité d'utiliser l'approche présentée dans le paradigme de 1983 (NRC, 
1983) comme base a l'évaluation du risque écologique. La structure et les éléments ont 
été revus et intégrés aux pratiques et besoins de l'US EPA. Le rapport final est le produit 
d'une variété d'activités incluant des ateliers de travail et des révisions par des comités 
scientifiques (US EPA, 1 99 1 ; l992a; 1992b) et constitue un cadre de travail fonctionnel 
intérimaire sur lequel les discussions peuvent continuer pour développer un guide 
d'évaluation du risque. Aussi, le NRC a publié une nouvelle version du paradigme 
(NRC, 19%) qui propose d'intégrer l'évaluation du risque écologique au cadre de travail 
de 1983. Pour faire suite au cadre de travail, l'US EPA a proposé un guide pour 
I'évaluation écologique de risque (US EPA, 1996). 
Les efforts des autorités américaines ont inspiré les agences canadiennes qui ont 
relativement les mêmes besoins tout en ayant une législation différente. Ainsi, le Conseil 
Canadien des Ministres de l'Environnement (CCME) a aussi proposé un cadre de travail 
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pour 1'ÉRÉ (CCME, 1996a). Ce document servira a favoriser la cohérence dans la tenue 
d'une ÉRÉ. II pourra être utilisé pour établir des critères de qualité environnementale, 
développer des critères spécifiques répondants aux objectifs de restauration lorsque les 
critères génériques ne sont pas appropriés, ou servir d'outil d'aide à la décision pour la 
restauration des sites contaminés. Cette approche basée sur le risque s'insère dans un 
cadre national pour l'évaluation et la restauration des sites contaminés (CCME, 1994a; 
1996b). Le document relatif à 1'ÉRÉ du CCME ne constitue pas une méthode 
d'évaluation et ne présente donc pas tous les détails nécessaires à l'évaluation. II 
permettra cependant d'orienter les procédures et les travaux au canada. 
Inspiré des approches de l'US EPA, le Ministère de ['Environnement et de la Faune du 
Québec (MEFQ) a développé un cadre méthodologique (Thellen et al., 1993) plus 
détaillé et mieux adapté au contexte québecois. lusqu'à ce jour, les évaluations 
écotoxicologiques réalisées au Québec sur des matrices solides, tel que les sols 
contaminés, ont souvent été réduites à l'évaluation des effets pour diverses raisons (e.g. 
politique, coûts, objectifs environnementaux). C'est que la gestion de plusieurs 
problématiques, notamment lorsqu'elles sont de nature continue. peut se faire à l'aide 
d'outils et de méthodes écotoxicologiques (Robidoux et Paquette, 1993b; Robidoux, 
1994; Robidoux el ai., 1995; Lopez-Gastey et ni., 1995; 1997; Robidoux et al., 1997; 
1998a; 1998b). Le MEFQ a récemment proposé une procédure (préliminaire) d'ÉRÉ 
(Chassé et al., 1996) qui respecte et complète le cadre de travail définit par le CCME. Le 
document a fait l'objet d'une consultation publique et une version officielle a été 
publiée (CEAEQ, 1998). 
2.1 CADRE DE TRAVAlL GÉNÉRAL POUR LSRÉ 
En 1989, le CCME a mis sur pied le Programme national d'assainissement des lieux 
contamines (PNALC). Ce programme a permis de développer différents outils 
scientifiques pour évaluer et restaurer des sites contaminés. Ces outils visent à appuyer 
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la mise au point d'une approche nationale cohérente pour l'évaluation des lieux 
contaminés. 
Afin de répondre aux besoins immédiats d'outils de gestion pour supporter l'évaluation et 
la restauration des sites, des critères provisoires canadiens de qualité environnementale 
(CQE) ont été définis pour les lieux contaminés (Angus Environmental Limited, 1991; 
CCME, 1991). Le PNALC a aussi publié un système national de classification des lieux 
contaminés (CCME, 1992) qui décrit une méthode pour classer les lieux contaminés en 
trois grandes catégories de niveau de préoccupation selon le de@ de risque qu'ils 
présentent. Un lieu est désigné à risque élevé lorsque sa contamination constitue une 
menace réelle ou imminente pour la santé humaine ou pour l'environnement. Dans un tel 
cas, il est nécessaire d'intervenir pour réduire le risque. 
Un guide pour l'échantillonnage, l'analyse des échantillons et la gestion des données 
renferme des conseils touchant !'échantillonnage, des recommandations sur les méthodes 
d'analyse des différents contaminants fréquemment retrouvés sur les lieux contaminés et 
des suggestions quant à la gestion adéquate des données recueillies (CCME, 1993a; 
1993b). Ce document permet d'harmoniser a l'échelle nationale I'echantillomage et 
l'analyse de matrices environnementales complexes de manière à ce que les données 
obtenues soient représentatives. 11 permet aussi une meilleure sélection des méthodes 
analytiques existantes afin que les données générées soient cohérentes et comparables 
entre les différents laboratoires d'analyse. Le guide insiste sur l'importance de l'assurance 
et le contrôle de la qualité (AQKQ) et l'interdépendance des objectifs de 
l'échantillonnage, de l'analyse des échantillons et de la gestion des domees en ce qui a 
trait à la planification et à l'exécution de chacun des trois domaines. Les études 
hydrogéologiques des l i e u  contaminés font appel à de nombreuses disciplines 
différentes (e-g. biologie, chimie, géologie, mathématique) et sont souvent très 
complexes et exigeantes. Un manuel o f ie  des suggestions ou des conseils aux 
intervenants qui planifient ou exécutent certaines activités d'évaluation (CCME, 1994b). 
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Dans le but d'obtenir une meilleure identification, évaluation et restauration des sites 
contaminés au Canada, un cadre de travail national pour l'évaluation et la restauration 
des sites contaminés (annexe 1) a été développé par le sous-comité du CCME sur les 
Critères de Qualité Environnementaux pour les Sites Contaminés (CQESC). Ce cadre 
consiste en une approche à niveaux qui utilise des outils de dépistage et d'évaluation 
pour développer des objectifs de restauration spécifiques aux sites (CCME, 1996b; 
1996~). La méthode proposée intègre les lignes directnces génériques et les objectifs de 
restauration spécifiques au site. Les lignes directrices génériques sont des valeurs 
numériques basées sur des scinarios développés pour différentes utilisations des lieux et 
des hypothèses conservatrices. Ces lignes directnces sont utiles pour évaluer un nsque 
relatif mais ne sont pas toujours appropriées pour les objectifs de restauration d'un site 
particulier. Une évaluation du risque spécifique au site permet d'adapter le niveau de 
restauration aux objectifs de qualité environnementale. 
La première étape de la procédure d'évaluation et de restauration des sites contaminés 
consiste à considérer les sites potentiellement à risque. Ces sites seront par la suite 
classés selon leur niveau de préoccupation. Le système national de classification des 
lieux contaminés (CCME. 1992) est une simple méthode de dépistage en cinq étapes 
(informations disponibles, évaluer l'information disponible et requise, informations 
supplémentaires nécessaires, compléter les formulaires de classification et d'évaluation, 
déterminer le pointage final et classifier le site), pour évaluer et classer les sites 
contaminés selon leur impact réel ou potentiel sur la santé humaine et l'environnement. 
Ce système a été développé pour établir une méthode rationnelle et scientifiquement 
défendable pour classer les sites contaminés à travers le Canada. Il n'est pas conçu pour 
une évaluation générale ou quantitative du nsque, mais plutôt pour dépister les sites 
contaminés nécessitants des travaux (e.g. caractérisation, évaluation du risque, 
restauration). Aussi, il ne considère pas les aspects technologiques, socio-économiques, 
politiques et légaux. 
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Les critères d'évaluation et de restauration proposés par le CCME (1991) sont utilisés 
comme des guides généraux pour la protection, la maintenance et l'amélioration des 
usages spécifiques du sol et de l'eau. Les critères de restauration sont des valeurs 
numériques, pour le sol et l'eau, adoptés par différentes juridictions au Canada. Ils 
indiquent la concentration d'un contaminant dans le sol ou l'eau sous lequel aucun nsque 
à la santé humaine ou environnemental n'est anticipé. Ces critères sont appliqués, lors 
d'une première évaluation générale, pour identifier et classer des sites, pour évaluer le 
degré général de contamination et pour déterminer les actions nécessaires. Une 
investigation devrait être considérée lorsque les concentrations excédent la valeur d'un 
critère, afin d'évaluer I'étendue et la nature du danger, et de déterminer le degré d'urgence 
des actions nécessaires. Lorsque la technologie ne permet pas de restaurer un site, ces 
critères peuvent constituer un guide pour les usages et les restrictions des lieux afin de 
protéger la santé humaine et l'environnement. Plusieurs critères pour les sols sont peu 
documentés et requiert des recherches supplémentaires pour être défendable 
scientifiquement. Le Proiocole d'élaborarion de reconttnanrlntions polir la qiiulité des 
sols en fonction de l'enviromement et de la smré du C C M E  devrait fournir une méthode 
consistante pour établir les lignes directrices de restauration (CCME, 1996~). En 
attendant, l'usage des critères provisoires de qualité environnementale et des autres 
lignes directrices du CCME est recommandé. 
Deux approches sont proposées pour supporter le développement des objectifs 
spécifiques de restauration. La première (approche basée sur les lignes directrices) 
impliquent deux méthodes. Ainsi, les valeurs numériques (i-e. concentrations résiduelles 
acceptables) des objectifs de restauration peuvent être basées directement sur les lignes 
directrices nationales existantes (approche par criteres) ou adapter, i.e. modifier a 
l'intérieure de certaines limites, afin de refléter les conditions spécifiques du site. La 
deuxième approche (basée sur le risque) utilise des procédures d'évaluation du risque 
pour établir les objectifs de restauration spécifique au site (CCME, 1996b). 
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Pour certains sites, l'utilisation de lignes directrices génériques peut être approprié. II 
peut cependant être nécessaire de modifier les lignes directrices au regard de conditions 
spécifiques d'un site (e.g. contamination naturelle, contamination potentielle des eaux 
souterraines) sans nécessairement effectuer une évaluation complète du risque. Selon le 
guide pour développer des objectifs de restauration spécifiques aux sites contaminés au 
Canada du CCME (1996b), la modification des critères génériques de qualité du sol 
nécessite de considérer certains facteurs dont: le niveau naturel de contamination, le 
mouvement possible des contaminants du sol vers l'eau, l'air ou la poussière, la 
pertinence des données toxicoiogiques utilisée pour établir les lignes directrices 
génériques, et l'utilisation du site et les récepteurs concernés par cette utilisation. 
Lorsque les considérations physiques, chimiques ou biologiques excèdent la portée des 
lignes directrices, une évaluation du risque spécifique au site peut être recommandée 
pour définir les objectifs de restauration. Les méthodes toxicologiques standardisées sont 
utilisées pour générer les données sur les effets biologiques nécessaires pour établir les 
critères de qualité environnementale. évaluer le danger d'un site, et évaluer l'efficacité 
des opérations de restauration. Une revue des méthodes utilisant des organismes entiers a 
été réalisée pour Environnement Canada (Keddy et al., 1994; 1995). 
Le cadre de travail pour 1'ÉR.É du CCME (1996a; 1997)est une approche à niveaux de 
complexité progressive (annexe II). L'évaluation de dépistage, 1' ÉRÉ quantitative 
préliminaire et l'ÉR.6 quantitative détaillée possède la même structure et sont réalisées 
sur la base des informations, des connaissances et des décisions pises au niveau 
précédent. Les nouvelles informations peuvent être ajoutées au modèle conceptuel, les 
informations manquantes peuvent être identifiées et le niveau d'incertitude peut être 
évalué. 
L'évaluation de dépistage est caractérisée par des méthodes qualitatives ou comparatives 
simples, et repose les informations de la littérature et les données collectées. Ce type 
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d'évaluation est plutôt descriptif et s'intéresse davantage aux espèces cibles. Dans le 
cadre de travail, tous les sites doivent subir une évaluation de dépistage. L'ÉRÉ 
quantitative préliminaire fournit des informations quantitatives. Les outils utilisés à ce 
niveau inclus les méthodes environnementales standards, les modèles et des approches 
plus spécialisées développées pour l'ÉE2É. L'emphase est mise sur la collection des 
données essentielles identifiées lors de l'investigation précédente. L'ÉRÉ quantitative 
détaillée repose sur les données du site et les modèles prédictifs pour fournir les 
informations quantitatives, notamment pour les réponses complexes des écosystèmes. Ce 
niveau est le plus compliqué, il utilise des procédures, des méthodes et des outils 
sophistiqués. 
2.2 PROCÉDURE D'ERÉ DU MEFQ 
La procédure d'É& (PÉRÉ) proposée par le MEFQ (CEAEQ, 1998) apparaît être la 
mieux adaptée à la problématique d'évaluation des sols contaminés compte tenu du 
contexte ou elle sera appliquée. La PÉRÉ a été élaborée afin de répondre aux besoins de 
la nouvelle Politique de protectioti des sols et de réhabilitation des terrains contuminés. 
Elle comporte suffisamment de détails pour constituer un document d'encadrement et un 
guide à I'utilisateur. Cette procédure s'inspire du cadre d'évaluation du risque 
écologique de l'US EPA (1992a) et du cadre de lfÉRÉ du CCME (1996a). Par 
conséquent, elle est compatible avec les différentes procédures et pratiques actuelles. 
La PERÉ suit une structure logique et séquentielle relativement simple. La démarche 
proposée est issue d'un cheminement à caractère scientifique et fait suite au cadre 
méthodologique développé auparavant par le MEFQ (Thellen et al., 1993). Ce cadre a 
été utilisé, de façon partielle, pour diverses problématiques (Martel et al.. 1991; Martel 
et Thellen, 1992; Robidoux, 1992; Roy et Robidoux, 1992; Thellen et al., 1992; 
Robidoux, 1993; Robidowc et Paquette, 1993a; Roy et al., 1993; Allen et al., 1994; 
Robidoux et al., 1994a; 1994b; Allen et al., 1995a; 1995b; 1996). Généralement, ces 
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études utilisaient le cadre de travail de façon partielle et se concentraient davantage sur 
l'évaluation du danger écotoxicologique (ÉDÉ) qui pouvait être réalisée de façon 
autonome ou constituer, selon le cadre méthodologique, une étape importante de i'ÉRÉ. 
Ainsi, ces études ont contribué à justifier et à préciser la PÉRÉ. Le MEFQ préconise 
maintenant les deux approches (1'ÉRÉ et ~'ÉDE). Il suggère aussi deux types dlÉRÉ: 
qualitative (préliminaire) et quantitative. 
2.2.1 Cadre conceptuel 
L'ERÉ est définie par le MEFQ comme étant une approche d'évaluation 
écotoxicologique qui consiste à estimer les possibilités (ÉRÉ préliminaire) ou les 
probabilités (ÉRÉ quantitative) d'occurrence de réponses néfastes chez des récepteurs en 
fonction de leur exposition à un agent stresseur. Les éléments qui composent l lÉRk et 
leurs interactions sont schématisés dans un cadre conceptuel proposé par le CCME 
( l996a; annexe III). 
La caractérisation des récepteurs consiste à identifier les composantes écologiques 
(biotiques et abiotiques). Elle considère entre autres, l'abondance et la distribution des 
récepteurs icologiques, leur interdépendance ainsi que la sensibilité des organismes 
envers des contaminants. L'identification du danger consiste à identifier les effets 
néfastes associés aux contarninants présents ainsi que les relations existantes entre leur 
concentration et la sévérité des effets. L'estimation de l'exposition consiste a estimer le 
contact entre les récepteurs écologiques et les contaminants. Les différentes voies 
d'exposition sont identifiées et l'exposition est caractérisée en terme de durée, de 
fréquence et d'amplitude. La caractérisation du risque consiste a estimer et décrire le 
risque a l'aide des trois éléments précédents. A cette étape, les incertitudes identifiées et 
décrites aux étapes précédentes sont analysées globalement. L'estimé de risque est 
interprété en fonction de l'incertitude globale s'y rattachant, sa signification écologique et 
de ses évidences causales. 
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Afin de satisfaire différents besoins d'évaluation, le MEFQ préconise une seconde 
approche, soit I'ÉDÉ (annexe III), qui répond aussi aux exigences de la Politique. Le 
MEFQ définit ~ É D E  comme étant une approche d'évaluation écotoxicologique qui 
consiste à caractériser de façon relative le potentiel d'une situation a engendrer une 
situation néfaste (le danger). La caractérisation de ce danger est réalisée par une 
identification de la présence et de la complexité d'une contamination associée a la source 
de stress, par une estimation de son comportement environnemental et par une 
caractérisation des effets toxiques qui peuvent être associés à son exposition. Ce type 
d'évaluation permet de mettre en priorité ou de choisir les actions à entreprendre. Par 
exemple, I'ÉDÉ permet de comparer différentes technologies de décontamination des 
sols, de classifier et mettre en priorité des sites contaminés, ou de déterminer les limites 
spatiales d'intervention. 
2.2.2 Cadre d'application 
Les deux approches d'évaluation écotoxicologique préconisées dans la PERÉ peuvent 
être considérées pour diverses situations: 1) protection de la biodiversité; 2) solution de 
remplacement aux critères génériques; 3) critères génériques non applicables; 4) besoin 
de comparer ou de mettre en priorité. 
Les trois premières situations nécessitent la réalisation d'une ÉRÉ et l'établissement de 
critères spécifiques au site pour lesquels différents niveaux de protection sont préconisés. 
La quatrième situation implique la réalisation d'une ÉRÉ ou d'une EDE, et un choix 
d'actions plutôt que l'établissement de critères de protection spécifiques. Ces situations 
se distinguent par les informations obtenues lors de la caractérisation initiale du terrain 
contaminé. La situation et l'usage prévu du terrain conditionnent le niveau de protection, 
en terme de r6ponses écologiquement sipficatives, et celui de l'approche d'évaluation 
éco toxicologique. 
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Le niveau de protection sert à déterminer le risque tolérable pour une situation à l'étude. 
L'établissement du niveau de protection applicable pour un terrain contaminé relève des 
activités de gestion. Selon les situations menant à l'évaluation écotoxicologique et 
l'usage prévu du terrain, deux niveaux de protections sont préconisés: absence 
(conservation de la biodiversité, usage résidentiel, récréatifs ou institutionnel) ou faible 
niveau de réponses écologiquement significatives (usage commercial ou industriel). 
2.2.3 Démarche générale de l'évaluation écotoxicologique 
Afin que l'évaluation écotoxicologique fournisse une information scientifique pertinente 
Q la prise de décision, la démarche générale du MEFQ considère deux éléments: la 
Piuriificution et 1'Évcd~iufio~i coto.ricoiogiqzre proprement dite (annexe IV). Elle consiste 
en l'organisation logique des approches et des types d'ivaluation. La Pimzificution initie 
la démarche et relève de la gestion. Elle établit la problématique de l'évaluation et 
définit les éléments de gestion qui bâtissent l'évaluation écotoxicologique. La réalisation 
de cette évaluation requiert une série d'activités relevant de la gestion. 
La réalisation d'une EDÉ est requise lorsque l'on a besoin de comparer des technologies 
de traitement ou de mettre en priorité les actions à entreprendre face à une problématique 
impliquant un sol contaminé par plusieurs contarninants. Cette approche est caractérisée 
par l'utilisation d'un système de pointage et de pondération. Elle repose essentiellement 
sur des données générées en laboratoire. Il s'agit d'une approche d'évaluation 
comparative. 
La démarche d'évaluation considère deux types d'évaluation du risque. La première. 
1'ÉRÉ prélirnimzire, est effectuée afin d'estimer la possibilité qu'un effet néfaste 
toxicologique puisse affecter un récepteur. Elle a pour objectif de vérifier l'absence de 
risque significatif pour la problématique à l'étude ou de comparer et de mettre en priorité 
les actions à entreprendre. Cette problématique peut impliquer un ou plusieurs lieux 
contaminés avec un ou plusieurs contaminants. Ce type d'évaluation, davantage 
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descriptif que prédictif. est caractérisé par l'utilisation de méthodes d'intégration 
mlitatives et/ou quantitatives simples et repose principalement sur des données 
existantes (littérature, caractérisation). 
La réalisation du deuxième type d'évaluation de risque peut dans certains cas être 
nécessaire. L 'EZ& yztunriturive esrime la probabilité qu'un effet ntfaste puisse affecter un 
récepteur. Elle vise essentiellement à caractériser le nsque le plus précisément possible 
et avec le minimum d'incertitude, lorsque I'ERÉ qualitative ne démontre pas l'absence de 
risque significatif. Ce type d'évaluation porte sur les récepteurs, les contaminants etlou 
les conditions d'exposition qui auront été identifiés comme problématique lors de I'ÉRÉ 
. . 
qualitative. Elle est caractérisée par l'utilisation de méthodes d'intégration quêntitatives, 
et repose généralement sur la collecte de données spécifiques ainsi que sur l'utilisation de 
modèles prédictifs. Au besoin, I'ERÉ qriantitotive peut être réitérée sur des éléments 
d'incertitudes pour permettre l'adéquation avec les bases décisionnelles. 
La démarche d'évaluation représente une continuité partant d'une évaluation 
prélimiriciire vers une évaluation qrrarztitaiive. Les approches et les types d'évaluation 
utilisés se distinguent par l'importance relative de l'utilisation de l'information 
scientifique par rapport au jugement professionnel. 
La piarr~flcation, qui relève de l'équipe de gestion, est nécessaire a la réalisation de 
chaque évaluation écotoxicologique. Elle a pour objet de définir l'objectif général 
permettant de préciser les besoins de gestion, en vue de fournir aux évaluateurs le 
contexte précis à I'intérieur duquel ils devront réaliser l'évaluation. Elle comprend 
I'établissement de la problénzatique, la précisior1 des bases de l'évaluation, l'élaboration 
de I 'objectifgénéral et la production d 'un compte rendu de plan~pcation requis pour la 
réalisation d'une évaluation écotoxicologique. 
Chaque évaluation est élaborée selon le même processus, a partir de l'information 
existante et/ou d'une évaluation antérieure (e.g. étude de caractérisation, ÉDÉ, ÉRÉ) 
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ainsi que sur les décisions en découlant. Le processus d'évaluation possède la même 
structure et les rnérnes composantes principales en ÉRÉ préliminaire ou quantitative et 
comporte six phases linéaires de réalisation. 
La première phase de réalisation de 1'ÉRÉ contribue a élaborer le modèle conceptuef 
écotoxicologique du terrain à l'étude. L'élaboration de ce modèle découle d'un examen 
des renseignements existants susceptibles de situer la problématique dans un contexte 
écotoxicologique et d'une analyse logique de celle-ci en termes de contamination et de 
récepteurs. Ce rnodtle conduit a la formulation des hypotheses sur les mécanismes de 
perturbation potentielle des récepteurs. 
La phase suivante établit des oirtils descriptifs qui sont nécessaires pour l'évaluation. 
Ainsi, les outils scientifiques et techniques disponibles pour vérifier les hypothèses 
formulées à la phase précédente sont identifiés et ajustés en tenant compte des bases 
decisiomelles. Cette phase nécessite trois étapes. La première, la déJi,iition des 
parurnetres, a pour but de déterminer les moyens techniques et scientifiques nécessaires 
pour vérifier les hypothèses de perturbation potentielle issues du modèle conceptuel. La 
deuxième étape, l'élaboration des règles de rlécisiori, décrit les bases logiques 
pennettant d'orienter le choix des mesures a prendre pour chaque énoncé de décision. La 
troisième étape, l'établissement des niveam de précision, détermine le niveau de 
conservatisme et ci ' incertitude tolérable nécessaire pour utiliser la règle de décision. 
La troisième phase élabore la nréthodologie d 'évafiration. On y définit la façon dont les 
outils descriptifs sont intégrés dans un scénario spécifique et les éléments de contrôle qui 
sont appliqués en vue de dégager et d'interpréter les résultats de l'évaluation. Elle 
nécessite deux étapes. Le première, la définition de la méthode d'estimation, précise la 
façon dont le risque écotoxicologique est estimé pour chaque paramètre d'évaluation. 
Elle est composée de quatre activités (élaboration des scériarios spécifques, description 
de la méthode, p h  de suivi et d'analyse de i'i~~certitude, plan d'assurance et de 
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cotitrde de la qualitel. La seconde étape, la production du devis d 'haliration, constitue 
le plan de réalisation de l'évaluation et décrit les travaux devant être réalisés lors des 
phases suivantes. 
La quatrième phase, les activités descriptives, regroupe l'ensemble des travaux 
permettant de générer l'information nécessaire à l'évaluation. Elles impliquent trois 
étapes conditionnées par les paramètres de mesures et les objectifs de qualité 
préalablement définis (aidvse des domées rétrospectives, réalisution des anafyses. des 
mesures et des essais, vaficf(~rion des renseignements). 
La c inquième phase, les activités dtévalnotioti, vise a traiter systématiquement les 
données obtenues lors des acrivités descriptives afin de sélectionner et d'intégrer les 
informations pertinentes a chaque méthode d'estimation du risque. Les activifés 
d'évaiwtiori génèrent le résultat de I'évaluation en caractérisant le risque pour chaque 
paramètre d'évaluation en fonction des incertitudes s'y rattachant. Elles comprennent 
deux étapes: 
1) La compilation er l'ana!vse des données visent à déterminer parmi les données 
validées celles qui sont pertinentes et conformes au devis d'évaluation. Elle est 
réalisée en interaction avec les Activités descriptives. Elle est divisée en deux parties: 
L'intégration des données vise à compiler et analyser les domees descriptives 
en fonction du cheminement analytique d'un paramètre d'évaluation. 
La génération des VE estimées et des VR (ÉRÉ préliminaire) ou des profils 
d'exposition et de réponse (ÉRÉ quantitative) s'effectue pour chaque 
paramètre d'évaluation. 
2) La caractérisation c h  risque consiste à intégrer les renseignements provenant de 
l'analyse précédente et à interpréter les risques obtenus, principalement sur la base de 
t'incertitude qui leur est associée. Elles comportent quatre activités: 
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L'estimation ciri risque fournit une description qualitative ou quantitative et 
constitue la dernière étape du cheminement analytique. 11 s'agit d'intégrer les 
différents termes de la méthode d'estimation de risque (e.g.: méthode du 
quotient, simulation Monte Carlo). 
a L'interprétatioti du risque doit préciser la façon dont le paramètre d'évaluation 
a été inféré à partir de l'ensemble ((paramètres de mesure/ outil de relation », 
et elle doit dégager les incertitudes inhérentes au risque estimé. 
L'interprétation du risque se fait donc principalement sur la base d'une 
analyse de l'incertitude inhérente à l'évaluation. L'analyse finrile de 
I'incertitzide nécessite une révision et une synthèse des sources d'incertitudes 
prédominantes, des techniques et moyens utilisés pour les évaluer et leur 
impact sur l'estimé de risque. Elle doit identifier les termes de la méthode 
d'estimation du risque dont l'incertitude a le plus d'influence sur le résultat. 
L'impact de ces termes incertains sur la précision et la crédibilité du risque 
estimé doit être analysé. 
La Conclusion de I'ÉRÉ. qui porte sur l'ensemble des résultats de l'évaluation, 
comporte deux aspects: 
Un jugement global doit être porté sur chaque hypothèse évaluée en 
fonction des résultats obtenus pour le paramètre d'évaluation 
correspondant. 
a L'ensembIe de l'évaluation est résumé afin de tirer des conclusions 
relativement a la régie de décision et au respect du niveau de précision 
défini lors de la phase 2. 
Finalement, des recommandations sont formulées quant aux suites a donner à 
l'évaluation. Il s'agit de recommander, avec justification, si une ÉRÉ 
quantitative est nécessaire. 
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La dernière phase, les activités de communication, vise à assurer la clarté et la 
transparence lors de la communication des résultats de l'évaluation à l'équipe de gestion. 
Deux étapes sont nécessaires à la réalisation des ces activité : la rédaction du rapport 
dfÉRÉ et le transfert des réstrltats par l'équipe d'évaluation. 
Un modèle de gestion de la qualité des connaissances qui intègre Iyevaiuation du risque 
écotoxicologique doit considérer les méthodes décrites précédemment. Idéalement, ce 
système devrait être utilisé peu importe le cadre de référence utilisé (e.g. US EPA, 
CCME, MEFQ). Pour ce faire, une simplification de certains éléments des approches 
peut être nécessaire. Aussi, le modèle doit intégrer une méthode d'évaluation 
préliminaire puisque cette approche est actuellement plus utilisée. 
3. LES OUTILS ÉCOTOXICOLOGIQUES 
Du point de vue de l'évaluation écotoxicologique, I'analyse préliminaire d'une 
problématique de contamination environnementaie précède le développement d'un 
modèle conceptuel. Ce modèle comporte généralement trois éléments: l'analyse de la 
source du stress, l'analyse de l'écosystème ciblé et la formulation d'hypothèses sur les 
mécanismes de perturbation potentiels. de vérifier les hypothèses de perturbation, 
les outils techniques et scientifiques les plus appropriés doivent être déterminés. Pour y 
amver, I'évaluateur doit définir les paramètres d'évaluation, puis identifier les paramètres 
de mesure adéquats pour décrire les paramètres d'évaluation. 
Le paramètre de mesure réîère a la mesure brute (analyse, test, mesure) qui décrit un ou 
plusieurs éléments du paramètre d'évaluation. Ceci constitue le niveau opérationnel du 
Processris d'évaluation. Généralement, plusieurs paramètres de mesure sont requis pour 
décrire un paramètre d'évaiuation. Ainsi, les méthodes de mesure constituent un élément 
essentiel de l'évaluation. Les modèles utilisés a différentes étapes de l'évaluation 
constituent un autre outi 1 important dont l'usage est en progression. Ils peuvent s'avérer 
utiles, entre autres, Ion du développement du modèle conceptuel ou de I'estimation de 
risque. 
L'ÉRÉ est dépendante de la connaissance que les évaluateurs ont des écosystèmes, des 
effets et des mécanismes de perturbation. Aussi, la qualité de I'évaluation et les 
incertitudes associées aux differentes activités sont liées aux connaissances et aux outils 
utilisés, incluant les méthodes de mesure et les modèles. 
Il est difficile de dresser une liste exhaustive des outils qui peuvent potentiellement être 
utiles pour la réalisation d'une ÉRÉ compte tenu ses besoins et des progrès rapides dans 
ce domaine. Toutefois, une bonne connaissance des outils permet d'effectuer des choix 
raisornés et de réduire les incertitudes. 
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3.7 LES MÉTHODES DE MESURE 
Les méthodes de mesure peuvent être divisées en plusieurs catégories: 
1)  Les analyses chimiques et physiques décrivent la nature, la concentration et la 
distribution d'un agent stresseur. 
2) Les analyses toxicologiques décrivent les perturbations liées à la réponse 
écotoxicologique retenue pour le paramètre d'évaluation. Elles incluent les tests de 
toxicité effectués en laboratoire et les essais effectués dans des systèmes écologiques 
artificiels (e.g.: microcosme, mésocosmes). Les valeurs de toxicité pour différents 
organismes avec des substances pures sont abondantes dans la littérature. 11 existe 
plusieurs banques de données regroupant des d o ~ é e s  de toxicité notamment pour les 
organismes aquatiques (e-g.: ASTER, AQURE). 
3) Les études de terrain décrivent les récepteurs écologiques. Elles peuvent être de 
nature qualitative ou quantitative. Les relevés préliminaires, généralement qualitatifs 
sont réalisés pour dépister les récepteurs écologiques et les voies d'exposition. Les 
relevés quantitatifs servent a caractériser et à analyser le récepteur ainsi que les effets 
identifiés par le paramètre. De façon générale, les observations faites sur un site sont 
comparées à celle provenant d'un site de référence. 
4) Les biomarqueurs sont des outils de mesures qui décrivent une exposition ou un 
effet sous-létal sur le terrain. 
3 . .  1 Les analyses chimiques et physiques 
La contamination du sol peut être principalement causée par des facteurs physiques et 
chimiques. Le principal facteur physique rapporté est la radioactivité. D'autres facteurs 
tel le brassage mécanique des sols par de la machinerie lourde peuvent interférer et 
favoriser l'érosion par l'eau ou le vent. 
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Cependant, la pollution chimique reste le plus important problème pour les écosystèmes 
terrestres. Les polluants chimiques peuvent être divisés en deux catégones: les 
macropolluants et les micropolluants. Les macropolluants sont des molécules 
naturelles présentes à une échelle locale etiou temporaire à des concentrations différentes 
de l'étendue normale. Les micropolluants sont des molécules naturelles ou 
anthropogéniques modifiant la nature des réactions biochimiques. 11s peuvent être 
toxiques à de très faibles concentrations et provoquent souvent des effets chroniques 
(Tmadellas et al., 1997). 
Les principaux macropolluants incluent les ions apportés par les pluies acides et 
modifiant le pH du sol, ainsi que les sels fertilisants tel le phosphore et l'azote. Les 
micropolluants peuvent être divisés en trois catégones: 
1)  Les micropolluants inorganiques sont essentiellement des métaux (e.g.: plomb, 
cuivre, cadmium, zinc. nickel, chrome, mercure), des fluorures ou des cyanures. 
2) Les micropolluants organiques non-pesticides atteignent le sol depuis des sources 
anthropogéniques et résultent de l'activité industrielle et urbaine, du transport et des 
déversements. Les principaux représentants de cette catégorie sont: les hydrocarbures 
aromatiques polycycliques ( H M ;  e.g.: naphtalène), les composés aromatiques 
monocycliques volatils (e.g. : benzène), les paraffines chlorées, (e.g. : chlorure de 
méthyle, les aromatiques chlrorés sans oxygène (e.g.: BPC), les aromatiques chlrorés 
avec oxygène (e.g.:PCP), les amines aromatiques (e.g.:benzidines), les plastifiers 
(e.g.: diethylhexy lp hthalate). les produits antifeux (e.g.: triphenylphosphate) Les 
surfactants (e.g.: aikylbenzène slufonates) 
3) Les pesticides inclus les herbicides, les insecticides, les fongicides (e.g.: 
chiorsulfuron, molinate, glyphosate, chlordane, mirex DDT) et sont volontairement 
étendus sur les sols pour contrôler les espèces indésirables. 
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L'ÉRÉ des polluants chimiques du sol implique la caractérisation de la source de 
contamination. Cette activité nécessite l'utilisation de techniques analytiques chimiques 
(annexe V). Les choix des méthodes doit être fait avec précaution puisque 1'ÉRÉ 
nécessite des informations précises (e.g.: formes biodisponibles, isomère congénère 
spécifique). De plus, l'analyse des contaminants traces dans un sol est relativement 
compliquée due à la nature hétérogène et complexe de cette matrice. L'analyse d'un sol 
implique une procédure intégrée avec plusieurs étapes qui doivent être contrôlées et 
maîtrisées. La première et la dernière étape, l'échantillonnage et l'interprétation, doivent 
être intégrées aux caractéristiques géographiques, agricoles et textunles du sol. 
L'extraction et les étapes analytiques doivent ètre spécifique au contaminant afin de 
l'identifier et de le quantifier. 
Considérant la complexité du sol et le besoin d'utiliser une approche spécifique au 
contaminant, une attention spéciale doit être accordée aux méthodes d'extraction et de 
séparation. Les procédures d'extraction et de séparation de métaux lourds du sol 
permettent d'obtenir, en plus de la concentration totale, des informations sur leur 
comportement et leur biodisponibilité. Ainsi, la spéciation (détermination d'une forme 
moléculaire ou configuration dans lequel un élément peut être présent dans différentes 
matrices) réfere aux métaux traces extractibles par extraction chimique simple ou 
séquentielle. Les principaux "extractants" sont: ltEDTA, l'acide acétique, l'acétate 
d'ammonium, le nitrate d'ammonium, le nitrate de sodium et le chlorure de calcium 
(Gupta et Aten, 1993). 
Même si la littérature est abondante concernant l'analyse des substances organiques, peu 
d'informations concernent les sols (Albaiges et Webster. 1995). L'extraction des 
micropolluants du sol peut être réalisée selon deux méthodes. La plus traditionnelle 
utilise des solvants organiques et le taux de récupération est généralement bon si le taux 
de matière organique n'est pas trop élevé. La seconde méthode, l'extraction par fluide 
supercritique (SFE) est plus intéressante car, en plus de permettre la réduction de 
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I'utilisation de solvants organiques dangereux, elle est plus spécifique et plus rapide. 
Cette méthode reste cependant expérimentale. La chromatographie haute résolution en 
phase gazeuse (HRGC) ou chromatographie haute performance en phase liquide (HPLC) 
constituent deux méthodes de séparation qui peuvent, après extraction, être utilisées pour 
détecter et quantifier des contaminants organiques. Ces techniques permettent de séparer 
des produits primaires (e.g.: contaminant spécifique, famille de contaminants), des 
métabolites, des isomères et des congénères. 
Les techniques de séparation chimique peuvent être utilisées pour isoler des fractions 
d'un échantillon de sol lors de contamination complexe dans le but d'identifier celles qui 
sont toxiques (Botts, 1989; Lahaise et al., 1990; Norberg-King et al., 199 1 ; DiGiano et 
d., 1992; Doerger et al., 1992; Durhan et al., 1993; Mount et Norberg-King, 1993). 
Plusieurs méthodes utilisées pour les sols, notamment pour l'analyse des métaux, 
proviennent de méthodes initialement développées pour les eaux (APHA, 1992). De 
plus, la caractérisation et l'évaluation des sols impliquent généralement des analyses en 
phase liquide via le lixiviat d'un sol ou l'eau souterraine. Certaines méthodes de 
référence spécifiques ont été adaptées aux sols notamment pour les substances 
inorganiques (CSTP A, 1 992). La plupart des méthodes standard utilisées pour l'analyse 
des substances organiques dans les déchets solides ont été développées par les agences 
américaines (US EPA, 1986) et canadiennes (BEST, 1979; MENVTQ, 1 WOa; 1 WOb). 
Un rapport du CCME présente les méthodes analytiques physico-chimiques applicables 
aux principaux contaminants pour l'étude des sols (CCME, 1993a). Ce document expose 
entre autres, les critères importants pour le choix des méthodes (e.g. fiabilité tel que la 
disponibilité des équipements. le niveau de confiance requis, la sensibilité désirée, 
l'interférences potentielles, l'applicabilité pour la matrice) et du laboratoire d'analyse. 
Ces méthodes ont aussi été résumées de façon à présenter l'information nécessaire pour 
choisir une méthode. Le sommaire des méthodes inclue la préparation des échantillons, 
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les interférences potentielles, les exigences relatives au contrôle de la qualité et des 
remarques au sujet de l'utilisation (CCME, 1993b). 
Un guide des méthodes pour la conservation et l'analyse des échantillons d'eau et de sol 
a aussi été publié par le MEFQ (1996a). Ce guide est un document de soutien a sa 
Politique et décrit de hçon sommaire les proctdures analytiques préconisées pour le 
dosage des différents paramètres chimiques visés par cette Politique. Il présente 
également les méthodes de préparation et les méthodes de conservation des échantillons. 
L'utilisation d'imrnunoessais pour analyser des contaminants est aussi en progression 
(Vanderlaan et al., 199 1). Ces techniques sont rapides mais généralement peu sensibles, 
sauf pour quelques herbicides. En raison du risque d'interférences par réactions croisées, 
i l  est nécessaire de confirmer les résultats avec des techniques conventionnelles. 
3.1.2 Les analyses toxicologiques 
Les analyses toxicologiques sont utilisées pour mesurer et évaluer les effets des 
substances chimiques sur les organismes. Ces analyses peuvent être effectuées avec des 
substances pures, des solutions complexes, des extraits ou, dans certains cas, directement 
sur le sol. Ces analyses permettent d'obtenir une information intégrée sur la toxicité d'un 
échantillon complexe. Elles ont l'avantage de considérer les effets synergétiques et 
antagonistiques des contaminants présents dans la matrice. 
Les domees de toxicité pour les substances pures sont répertoriées dans des banques de 
données comme AQUIRE (toxicité aquatique), PHYTOTOX (phytotoxicité), 
TERRETOX (toxicité terrestre), disponibles sur des supports informatiques (e.g. 
ECOTOX, MEDLARS), ou dans les documents de qualité de l'eau des agences 
gouvernementales (US EPA, 1985). 
L'écotoxicologie des sols est une science relativement jeune et il existe peu d'outils 
analytiques utiles pour évaluer le risque des contaminants dans les écosystèmes terrestres 
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(OECD, 1989; Kreysa et Wiesner, 1995). 11 existe peu de méthodes standardisées 
internationales applicables directement à des matrices solides (annexe VI). Ces méthodes 
utilisent, notamment, des macrophytes terrestres pour mesurer la toxicité des substances 
(AFNOR, 1982; O'Neill et al., 1982; Linder et al., 1990). Un seul invertébré du sol 
(macrofaune), le ver de terre, fait l'objet d'une standardisation internationale (ISO, 1993; 
OECD, 1993). L'US EPA a aussi développé et standardisé quelques méthodes 
applicables aux sols tel la germination et la croissance radiculaire de graines de laitue, la 
létalité chez le ver de terre (Greene et cil., 1989). Les méthodes disponibles utilisant des 
organismes entiers ont été compilées (Keddy et al., 1994; Keddy et al., 1995). La 
sensibilité de ces essais dépend de plusieurs facteurs tels que l'organisme, le niveau 
trophique, la réponse mesurée, la matrice et le contaminant. La sensibilité de plusieurs 
méthodes a été comparée en utilisant des sols contaminés principalement par des 
hydrocarbures pétroliers provenant de raffineries industrielles (Pauwels et al., 1996a; 
1996b). La plupart des méthodes disponibles pour mesurer la toxicité d'extrait liquides 
de sols sont d'origine aquatique (Horning et Weber, 1985; BNQ, 1987; Weber et ai., 
1988; U.S. EPA, 1989c 1989d; Weber et al., 1989; Environnement Canada, 1990a; 
1990b; 1992a; 1992b; 1992; Weber, 199 1; Weber, 1993). 
Le mutagénicité des extraits d'échantillon de sol peut être mesurée (Williams et Preston, 
1 983). Des méthodes reconnues. utilisant des ceIl des  bactériennes, sont aussi utilisées 
pour mesurer la génotoxicité des extraits de sol (Hubbard et al., 1984; OME, 1991; 
Robidoux et al., 1996). D'autres méthodes utilisant des cellules de mamrnifêres 
pourraient permettre une évaluation plus représentatives des effets toxiques et 
génotoxiques (Lachance et ni., 1997; 1998a; 1998b). 
Certaines autres méthodes peuvent être utiles pour évaluer les effets de différentes 
matrices (sols, extraits de sol, sédiments, eaux) sur des lieux contaminés (Gaudet et al., 
1994). Aussi, les effets sous-létaux tel la croissance, la reproduction et le comportement 
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(e.g. évitement) peuvent être mesurés suivant des protocoles non standardisés (Gibbs et 
al., 1996; Yerdley et al., 19%). 
Il existe un besoin de développer des biotests représentatifs, sensibles et utiles pour 
évaluer l'ensemble de la matrice étudiée plutôt que de considérer la concentration totale 
des contarninants (Sheppard, L994). Plusieurs protocoles sont actuellement en 
développement. Ces méthodes incluront d'autres groupes taxinomiques représentatifs de 
la microfaune et de la mésohune, tel le Collembole (ISO, 1994) et d'autres paramètres 
de mesure, telle la reproduction (ISO, 1996). Une description de plusieurs essais avec 
différents organismes terrestres incluant des plantes, des arthropodes et la microfore du 
sol est donnée dans le Hundbook of ecoto.ricoiogy (Calow, 1993). 
Pour des raisons principalement économiques et de disponibilité de l'expertise et des 
connaissances, les effets sont généralement mesurés au niveau de l'organisme avec une 
espèce individuelle. Ces systèmes analytiques sont relativement faciles a contrôler. Dans 
ce cas, les effets sont estimés pour la population à l'aide de modèles d'extrapolation 
(Suter, 1993). Selon le besoin, les effets peuvent être évalués au niveau de I'écosystème. 
Les tests mesurant les effets au niveau de l'écosystème incluent: 
1) Les effets des interactions entre les espèces, incluant la prédation, le parasitisme et 
la compétition. Ces tests peuvent être très sensibles et très pertinents, par exemple 
lorsque le comportement de prédation des agents de contrôle biologiques est affecté 
par des substances toxiques. Un test standardisé utilisant la symbiose entre les 
légumes et la bactérie Rhizobiltm a été développé par Garten (1985) et adopté par l'US 
EPA (1987). 
2) Les microcosmes, réalisés en laboratoire, simulent un écosystème ou une 
constituante majeure d'un écosystème. Les microcosmes permettent de manipuler les 
conditions expérimentales et d'observer les effets au niveau de la population. Ils 
fournissent des données qui peuvent être analysées de manière statistique pour 
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déterminer les changements significatifs dans la structure et le fonctionnement 
écologique (Sheehan et al., 1986; Gaudet et al., 1994). Même s'ils considèrent 
plusieurs espèces dans un même système d'essai et qu'ils sont relativement peu 
dispendieux, il existe des réticences à les utiliser. Un microcosme ne peut être aussi 
complexe qu'un écosystème naturel. Aussi, ce type d'essai soulève des questions 
relatives à leur utilité par rapport aux bioessais conventiomels. Ainsi, à ce jour, peu 
de microcosmes ont été standardisés (van Gastel et van Straalen, 1994; Sheppard, 
1997). 
3) Les mésocosmes sont réalisés dans des systèmes expérimentaux extérieurs délimités. 
Ils offrent un meilleur réalisme que les microcosmes dû à leur grandeur et aux 
conditions physiques plus naturelles. Il permettent la réplicabilité et un controle de 
l'exposition aux polluants et des composantes abiotiques. Ils sont cependant, moins 
utilisés car ils dépendent des conditions extérieures tel les pluies abondantes et le 
vandalisme. Par conséquent, ils sont limités principalement 4 la recherche. 
4) Les essais de terrain, réalisés dans un écosystème non confiné, mesure les eKets d'un 
traitement I la même échelle que Ia contamination étudiée. ils constituent le plus 
difficile et le plus dispendieux type de test, mais, effectués correctement, ils offrent le 
meilleur réalisme. Cependant, la réponse de ce type d'essai est très complexe et 
dépendante des conditions climatiques, du mouvement des organismes et de plusieurs 
autres variables incontrôlables. Le résultat peut ainsi être difficile a interpréter et à 
généraliser. La replicabilité de ce type d'essai est difficile ou impossible et le nombre 
de traitement est limité en raison de la difficulté à trouver des sites similaires. 
3.1.3 Les études de terrain 
Les évaluations sur le terrain sont importantes pour l'évaluation du risque 11 est 
important d'inspecter le lieu contaminé et de recueillir des données sur le terrain. Les 
effets mesurés à l'aide de tests de toxicité servent à modéliser une contamination. Ces 
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méthodes sont généralement peu représentatives de la dynamique des populations et des 
communautés. Toutefois, l'effort nécessaire pour obtenir des données utiles sur le terrain 
justifie l'utilisation de méthodes plus simples pour l'évaluation écotoxicologique (Gaudet 
et al., 1994). 
Les données d'évaluation su: Ir terrain peuvent ître très variables et refliter des 
fluctuations naturelles dans les composantes écologiques en fonction de la saison, du 
temps, du moment de la journée, etc. En raison de cette variabilité élevée, les 
programmes réalisés sur le terrain doivent être conçus de sorte que les effets reliés au 
lieu contaminé soient effectivement décelables. 
L'utilisation de méthode d'évaluation sur le terrain dépend en partie de l'approche choisie 
pour I'ÉRÉ. Dans le cas d'une approche par niveau, du bas vers le haut (i.e. estimation 
des effets à des niveaux supérieurs en se basant sur des effets à des niveaux inférieurs), 
le travail au niveau de la communauté peut constituer une des derniSres étapes dans 
llÉRÉ, tout comme la validation sur le terrain des données et les extrapolations découlant 
des essais de toxicité. Il est essentiel que les méthodes choisies correspondent aux 
paramètres d'ÉRÉ qui ont été fixés lors de la planification de l'évaluation du risque. Les 
données recueillies sur le terrain sont souvent trop nombreuses, et dans certains cas 
inutiles, ce qui dilue l'information essentielle et augmente les coûts de l'évaluation. 
11 existe de nombreux manuels qui décrivent les techniques d'étude sur le terrain, plus 
particulièrement ceux qui concernent l'évaluation des risques, la surveillance et 
l'évaluation écologique (Kapustka et al., 1989; Plafkin et al., 1989; Gaudet et a[., 1994). 
La composante statistique des études de terrain est importante pour assurer la 
représentativité, la validité et l'interprétation des données (Scherrer, 1984, Gilbert, 1987; 
Eberhardt et Thomas, 1991 ; Cressie, 1993). En fait, un plan expérimental non adéquat, 
un biais au niveau de l'échantillonnage ou des techniques analytiques, une mauvaise 
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mesure des composantes critique ou des variations aléatoires, peuvent mener à une 
mauvaise représentation de la réalité (Johnson, 1995; US EPA, 1996). 
3.1.4 Les biomarqueurs 
L'utilisation d'indicateur d'exposition telle la concentration d'un contaminant dans le 
milieu ou dans un organisme est, dans certains cas, non appropriée. La concentration 
d'un contaminant n'est pas utile si sa disponibilité et son activité dans les organismes 
sont inconnus. Les biomarqueun sont des indicateurs qui peuvent ètre utiles à 
l'ivaluat ion d'une problématique environnementale. 
Les biomarqueurs sont des mesures qui permettent de détecter, par une réponse 
biochimique ou cellulaire, la présence, l'exposition ou l'effet d'une perturbation. Ces 
mesures peuvent être faites dans le fluide corporel, les cellules ou un tissu. Les 
biomarqueurs d'exposition mesurant des changements biochimiques ou physiologiques 
qui indiquent que l'organisme a été exposé à des contaminants. Certains biomarqueurs 
peuvent être associés à des classes spécifiques de contaminants (Heggett el al., 1992). 
Plusieurs d'entre eux sont utilisés dans les études écotoxicologiques, notamment pour le 
milieu aquatique (Hofhan et (il., 1995). Certains ont été validés (e.g.: activité des 
enzymes à fonction mixtes), mais aucun n'est standardisé par les organismes 
internationaux. Quelques-uns sont intensivement utilisés (e.g.: modification de l'ADN, 
effets histopathologiques). Le développement et la validation de nouveaux biomarqueurs 
( e g .  fonctions immunitaires) sont des sujets de recherche actifs et sont de plus en plus 
utilisés dans les études environnementales. Les biomarqueurs pour les organismes 
terrestres sont cependant peu nombreux. Certaines méthodes ont cependant été utilisée 
avec le ver de terre (Weeks, 1995; Svendsen et ai., 1996; Svendsen et Weeks, 1996a; 
1996b; Robidoux et al., 19%; 1998d; L998e; 1998f; 1998g). 
En général, les biomarqueurs présentent l'avantage d'être sensibles a la présence de 
substances toxiques. Une réponse peut persister et être mesurée après l'exposition au 
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contaminant. Cependant, la relation entre des contaminants d'intérêt et les effets mesurés 
est souvent mal définie. De plus, les biomarqueun sont sensibles aux variables externes 
telle que l'âge, le sexe et la diète des organismes (DiGulio, 1989). 
3.2 LES MODÈLES 
Représentation formelle de quelques composantes du monde (Suter, 1993), les modèles 
peuvent être utilisés a différentes étapes de I'ÉRÉ, notamment lors du développement du 
Modèle conceptuel et lors des Activités d'évaluation. Le besoin de synthétiser des 
informations complexes et d'effectuer de nombreuses opérations mathématiques a 
entraîné le développement de divers modèles. Les modèles utiles a 1'ÉRÉ incluent les 
modèles de dynamique des écosystèmes, de simulations stochastiques, de transport et de 
la dispersion des contaminant, d'estimation des effets, de l'exposition et du risque. 
L'émergence de problèmes environnementaux complexes a provoqué le développement 
de modèles environnementaux et écologiques comme outils de synthèse puissants, ou les 
réactions et les propriétés des systèmes sont l'intérêt principal. Différentes approches et 
méthodes peuvent être utilisées pour modéliser les systèmes telles que les méthodes 
graphiques, théoriques, expérimentales, stochastiques et heuristiques (Weinberg, 1975; 
Le Moigne, 1977; Vemuri, 1978; Zeigler et al., 1979; Davis et McKeown, 1981; 
Sandquist, 1985; Klir, 1985). Les concepts fondamentaux et les équations générales de 
base utilisées en modélisation ont déjà été décrits par Sanquist (1985). Une procédure 
générale de modélisation doit, selon Jorgensen (1990), inclure la définition du problème, 
la définition dans l'espace et le temps des frontières du système et les sous-systèmes, 
l'identification des données requises, un diagramme conceptuel, la détermination des 
équations, la vérification du comportement du modèle, une analyse de sensibilité, la 
calibration et la validation du modèle. 
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II existe plusieurs types de modèles et différentes typologies permettant de les classer 
(Calabrese et Kostecki, 1993; Zannetti, 1993; Jorgensen, 1994). Les modèles utiles à 
1'ÉR.É peuvent être regroupés en trois grandes catégories: les modèles physiques, 
statistiques et mécanistiques (Suter et Barnthouse, 1993). 11 importe de préciser que ces 
modèles ne sont pas mutuellement exclusifs. Même si les fondements théoriques sont 
différents et mathématiquement peu compatibles, les approches sont habituellement 
considérées comme complémentaires. L'utilisation combinée des différentes approches 
permet d'obtenir des résultats plus précis et plus réalistes. Les modèles hybrides 
intégrant l'approche stochastique aux processus de calibration et de validation de 
modèles déterministes permettent de rbduire le niveau d'incertitude et de mieux décrire 
ou prédire les phénomènes qui ont une composante aléatoire (Jakeman et al., 1986; 
Jakeman et al., 1988; Loranger, 1994). 
3.2.1 Les modèles physiques 
Les modèles physiques sont des représentations matérielles relativement simples et 
facile a manipuler de systèmes plus complexes et plus difficiles a manipuler. Ils 
contiennent les principales composantes d'un système réel (Jorgensen, 1990). Ils 
permettent d'observer, à l'aide de systèmes simples, des processus et réactions d'un 
système complexe ( e g .  écosystème). Par exemple, les interactions entre une substance 
toxique et un système comprenant des plantes, des insectes et du sol peuvent être étudiés 
à l'aide d'un système simple comme un microcosme. Un tel système facilite les 
observations et l'interprétation des données. Les analyses toxicologiques, notamment les 
microcosmes, sont le type de modèle physique le plus commun. 
3.2.2 Les modèles statistiques 
Les modèles statistiques (approche stochastique) sont des ensembles d'expressions 
mathématiques décrivant un phénomène aléatoire pour lesquelles la réponse (sortie) est 
incertaine et s'exprime en terme de probabilité. Les formules et équations découlent de 
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théories probabilistes. Ces modèles tentent de résumer l'information provenant des 
données expérimentales ou observables en utilisant des techniques statistiques telles que 
les régressions et les analyses par composante principale. 
Selon Suter, il existe trois raisons pour utiliser les modèles statistiques en ÉRÉ. La 
première utilisation concerne la vérification d'hypothèses. Les tests d'hypothèse ont tié 
développés pour vérifier si les données d'une étude contrôlée supportent l'hypothèse de 
l'existence d'une relation entre les variables indépendantes contrôlées et la réponse des 
variables dépendantes. L'utilisation de tests d'hypothèse en évaluation environnementale 
amène un problème d'interprétation et peut ne pas être appropriée pour la certains 
problèmes (Barnthouse et Suter, 1986; Parkhurst, 1990; Peterman, 1990; Yoccoz, 199 1 ; 
Gaudet et d., 1994). L'abus des statistiques mène souvent à des résultats absurdes qui 
peuvent être difficiles à identifier sans une analyse détaillée des données (Suter et al., 
1987; Suter, 1993). 
La deuxième utilisation est la description. Par exemple, un modèle de régression 
multivaié peut être utilisé pour décrire des concentrations en fonction de la distance et 
du transport ou pour distinguer des communautés (e.g. naturelle vs adaptés à la 
pollution) dans un écosystème. La description des patrons et des relations a partir des 
données d'observation est une activité importante en écologie (Wilson et Bossert, 1971 ; 
Smith, 1980; Barbour et al., 1987; Ludwig et Reynold, 1988). Les résultats peuvent être 
utilisés pour formuler des hypothèses qui seront testées, pour guider l'échantillonnage ou 
pour faciliter la compréhension d'un système. 
La troisième utilisation des modèles statistiques est l'extrapolation, Le. simuler ou 
estimer statistiquement un résultat a partir de domees existantes. L'extrapolation d'un 
modèle a des conditions en dehors d'une plage de données pour laquelle le modèle a été 
conçu est probablement la catégorie la plus commune. Cette pratique, généralement 
considérée mauvaise, peut être nécessaire. L'extrapolation d'un type de données 
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disponibles vers un type de données recherchées mais non disponibles est une autre 
catégorie très utile. Par exemple, un modèle de relation concentration-réponse d'un test 
de toxicité réalisé en laboratoire peut être extrapolé à l'espèce ou a la famille d'organisme 
observée sur le terrain. 
3.2.3 Les modèles mécanistiques 
Les modèles mécanistiques (approche déterministe) représentent le type le plus connu. 
Le but de ceux-ci est de décrire les principales fonctions d'un système en terme de 
relations causales intereliées i.e. décrire en termes quantitatifs la relation entre un 
phénomène et ses causes principales (Suter, 1993; Loranger, 1995). Les modèles 
mécanistiques sont souvent critiqués en raison de leur représentation imparfaite et 
incomplète des systèmes naturels. Certains chercheurs considèrent que ces outils sont 
non appropriés pour les études environnementales (Lauer et al., 198 1; Suter, 1993). 
Comme pour tous les autres outils, les modèles doivent être utilisés avec discernement et 
les résultats interprétés avec précaution. Aussi, une bonne compréhension du modèle et 
de ses limites, et du système modélisé est requise pour effectuer correctement une 
évaluation. 
3. 2.3. 1 Les modèles de transport et de devenir 
Ces modèles simulent le transport et les transformations des contaminants dans 
l'environnement (annexe VU). Les processus généralement simulés dans ces modèles 
incluent le mouvement physique des particules et des substances dissoutes, la 
transformation chimique, et les échanges entre les différents compartiments 
environnementaux. Les modèles alimentaires représentent une classe spéciale de ce type 
de modèle et sont souvent utilisés pour simuler 1) des échanges entre des composantes 
biotiques et abiotiques de l'environnement, et 2) les transferts de contarninants entre 
proies et prédateurs. Les modèles de bioaccumulation du DDT (Harrison et al., 1970) et 
Les outils écotoxicologiques 35 
des BPC (Thomann et Connolly, 1984), et de mouvement des contaminants à travers la 
chaîne alimentaire (Lipton et Gillett, L 991) représentent des exemples. 
Les modèles de transport et de devenir permettent d'utiliser des données existantes pour 
estimer des quantités et des concentrations de substances dans le temps et l'espace à 
partir des propriétés physiques1 chimiques. Le développement et l'utilisation de ces 
modèles permettent de mieux comprendre le comportement des contarninants et de 
quelles façons les conditions affectent leur dégradation (Mackay et Paterson, 1993). 
Dans ce type de modèle, le transport et la transformation des contarninants sont 
Fréquemment représentés mathématiquement par des modèles ou équations de bilan de 
masse. Un espace volumétrique dans l'environnement est identifié comme un 
compartiment et les équations sont développées pour ce volume. Ce compartiment peut 
être une section de rivière, une couche de sol, une région de l'atmosphère ou un 
organisme. Selon Mackay (1993), les équations de bilan massique peuvent se résoudre 
par différentes approches. La plus simple consiste a examiner les conditions d'équilibre 
du système, d'écrire les équations sous forme algébrique, en faisant abstraction des 
changements possibles des quantités présentes, et de résoudre ces équations à l'aide des 
techniques manuelles ou matricielles. Cette solution est utile pour démontrer quels 
processus et panmètres sont les plus importants. Ainsi, des valeurs plus appropriées 
pourront être attribuées aux paramètres critiques. La seconde approche, plus rigoureuse 
est de résoudre des équations différentielles. Cela est généralement réalisé à l'aide de 
techniques numériques d'intégration dans lesquelles les conditions initiales sont, en 
premier lieu établies, puis les quantités estimées sur une période de temps spécifiée. La 
difficulté avec ce type de solution est que le résultat est difficilement généralisable pour 
d'autres conditions, puisque chacune des solutions est spécifique aux conditions initiales. 
Il est possible de résoudre ce type d'équation lorsque le nombre de compartiments est 
limité. 
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Plusieurs de ces modèles ont été développés au cours des dernières années (Cernik et al., 
1994). Ils sont dans plusieurs cas spécifiques à une problématique et peuvent décrire le 
devenir chimique d'un contaminant dans un seul compartiment (e.g. sol, eau). Ils 
incluent les modèles aquatiques, les modèles terrestres, les modèles d'absorption et de 
chaîne alimentaire, les modèles atmosphériques et les modèles de déversement de 
produit chimique. D'autres modèles, les modèles de remédiation, ont été développés pour 
décrire le devenir chimique a proximité d'un site contaminé. Enfin, les modèles 
multimédias (e.g. CalTOX), plus récents. tentent de décrire le comportement de 
substances chimiques dans plusieurs compartiments (air-eau-sol-sediment-biote). Une 
description des modèles rnécanistiques utilisés en environnement a été publiée par 
Environnement Canada ( 1 997). 
3.2.3.2 Les modèles d'effets 
Les modèles d'effet visent à simuler les effets d'un agent stresseur sur le biote. Cette 
catégorie de modèle est, de loin, la plus diverse utilisée en évaluation du risque. De 
nombreux modèles visent a estimer les effets de produits chimiques au niveau de 
l'organisme. Cette catégorie inclue les modèles de calcul de toxicité, les modèles de 
relation structure activité SAR (Structure-Activities Relationship), et les modèles 
d'extrapolation des effets (e.g. modèles toxicodynarniques). 
De façon générale, les modèles de calcul des résultats d'essai de toxicité sont des 
fonctions mathématiques utilisées pour calculer un seul paramètre numérique plutôt 
qu'une description dynamique. Ces modèles devraient représenter une dimension des 
effets toxique (e.g. concentration, durée, sévérité, proportion affectée). Le type le plus 
commun de ces modèles est la fonction concentration-réponse (ou dose-réponse). Elle 
est souvent exprimée par les fonctions linéaires (e-g. Probit), logistiques ou Weibull. 
Les modèles SAR sont utilisés pour prédire les doses ou concentrations toxiques à partir 
des propriétés physiques et chimiques des composés chimiques. Ces modèles 
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proviennent du domaine pharmaceutique. Certains modèles sont très sophistiqués et 
peuvent être utilisés pour prédire des effets toxiques lorsque des données de toxicité sont 
manquantes (DiCarlo et al., 1985; Suter, 1993). Ces modèles peuvent être qualitatifs et 
viser a identifier les structures chimiques responsables de la toxicité ou à identifier un 
produit chimiquement similaire. Ils peuvent aussi être quantitatifs. Les QSAR 
(Quantitative Structure-Activities Relationship) sont des modèles principalement 
statistiques puisque les valeurs sont obtenues à partir de régression des mesures de 
toxicité en Fonction des propriétés des substances. Plus de quarante modèles sont utilisés 
pour différents contaminants et organisn~es par l'office des substances toxique de 
1'USEPA. 
Les modèles d'extrapolation des effets, ou modèle de relation activité-activité (AAR), 
tentent de prédire des effets pour d'autres espèces, cycle de vie ou type de test. Ces 
modèles sont analogues aux SAR sauf que les effets sont estimés a partir d'effets 
mesurés (cg. CL,,). Cette pratique est très controversée et certains auteurs 
recommandent d'éviter d'extrapoler des données de toxicité à d'autres espèces (Suter, 
1993). Ces modèles peuvent être divisés en deux classes. La première, les modèles à 
facteurs (additifs ou multiplicatifs) sont déterministes et sont généralement liés au 
jugement de l'expett. La deuxième, les modèles statistiques sont davantage reliées aux 
données qu'à l'expertise de l'évaluateur. 
Les modèles mathématiques utilisés pour simuler la réponse d'un organisme lors de son 
exposition à des contaminants sont appelés modèles toxicodynarniques. Ces modèles 
sont souvent dérivés de modèles toxicocinétiques, lesquels sont utilisés pour estimer 
l'exposition interne à un composé chimique. Ces modèles comportent plusieurs 
avantages: 1) prédiction plus précise que les rnodeles reliant les effets aux concentrations 
ambiantes; 2) intégration des variations des concentrations dans le temps; 3) considère 
les différences ( e g .  compartiments corporelles, stades de vie, sexes, espkces). Le 
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désavantage majeur des modèles toxicodynamiques est la nécessité de comprendre des 
mécanismes de transport, de devenir et d'action des contaminants dans l'organisme. 
Les tests et les modèles d'extrapolation des effets au niveau de l'organisme sont 
insuffisants pour estimer les effets au niveau des populations et des écosystèmes. Même 
s'ils sont relativement peu étudiés et souvent difficiles à quantifier, les effets sur 
l'abondance, la production et la persistance des populations et des écosystèmes sont des 
questions très importantes en ÉRÉ (Bamthouse, 1993). Aussi, les modèles qui visent a 
estimer les effets de produits chimiques au niveau des populations sont relativement peu 
nombreux et pour la plupart applicables aux organismes aquatiques. 
Des modèles peuvent être utilisés pour estimer les effets sur les écosystèmes, notamment 
aquatiques, et leur utilisation dépend de la problématique. Généralement peu utilisé, 
certains tentent d'estimer les effets sur un écosystème à l'aide de données de toxicité. Par 
exemple, lors d'une évaluation préliminaire. des équations peuvent être utilisées pour 
extrapoler les données de toxicité disponibles (en pg/L) aux effets qui pourraient être 
mesurés au niveau des écosystèmes (Sloof er al., 1986; Barnthouse, 1993). De façon 
générale, les modèles d'effets sur les écosystèmes tentent de représenter 
mathématiquement des structures et des processus écologiques retrouves dans les 
microcosmes, les mésocosmes et les essais de terrain. Cependant, les modèles n'ont pas 
de contraintes dimensionnelles, temporelles ou expérimentales (e.g. isolation des 
organismes). 
Pour le moment, les modèles d'effets sur les écosystèmes concernent davantage les 
systèmes aquatiques. Les modèles FOAM et FEM (annexe VII) font aussi partie de 
cette catégorie. Le modèle bioénergétique CASM (Camprehensive Aquatic Simdation 
Model) permet aussi d'estimer les effets toxiques sur la biomasse des populations 
d'organismes aquatiques (DeAngelis et al., 1989; Bartell et al., 1997; 1998). Les 
modèles développés pour les écosystèmes terrestres concernent surtout l'application de 
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pesticides dans des vergers (Goodman, 1982) ou la déposition de sulfures dans les 
prairies (Coughenour, 198 1 ; Heasley et al., 198 1 ; Barnthouse, 1993 ). 
3.2.3.3 Modèles d'estimation de l'exposition et du risque 
La plupart des modèles transport et du devenir des contaminants sont utilisés comme 
outils pour estimer des concentrations environnementales. Ces concentrations sont 
utilisées pour estimer l'exposition et le risque écotoxicologique. Certains modèles 
permettent, en plus de considérer le transport et du devenir des contaminants, d'estimer 
l'exposition et le risque associe. Les données relatives aux effets ne sont généralement 
pas estimées par ces modèles et doivent être entrées séparément. Les données 
toxicologiques provenant de la littérature sont généralement utilisées. Dans certains cas, 
les modèles physiques ou d'effet peuvent aussi être utilisés. 
Les modèles GEOTOX et MULTIMED permettent, en plus du transport et du devenir 
des contaminants, d'estimer I'exposition humaine. GEOTOX a récemment été utilisé 
pour évaluer l'exposition humaine au manganèse dans la vallée du St-Laurent, Canada. 
(Loranger et Zayed, 1997). MEPAS, MMSOIL et CalTOXTM permettent aussi d'estimer 
le transport et l'exposition multimédia et d'intégrer l'estimation du risque pour l'humain. 
Ces modèles sont d'ailleurs utilisés par différentes agences gouvernementales tel que 
l 'US  EPA, le Département de l'Énergie et l'Agence de Protection de l'Environnement de 
la Californie (CEPA 1994a; Laniak et al., 1997; Mills et al., 1997). Une évaluation du 
risque a été réalisée à l'aide de CalTOXTM sur un site contaminé aux hydrocarbures 
polycycliques aromatiques de la région de Québec, Canada (Loranger et Courchesne, 
1997). Le récent modèle multimédia SOILRISK (Labieniec et al., 1996) à été développé 
pour les évaluations préliminaires de risque. Ce modèle est moins complet que MEPAS 
et MMSOIL. Les auteurs suggèrent d'utiliser ce modèle simplifié pour estimer le risque 
relié à de faibles concentrations de composées organique, lorsque les données 
disponibles sont limitées. 
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La plupart des modèles d'évaluation du risque ont été développés, notamment, pour la 
santé humaine. Parmi eux, on trouve RBCA (Risk Based Corrective Action), une 
approche proposée par I'ASTM (American Society for Testirzg Material; Connor et al., 
1995). Cette méthode est applicable aux sols contaminés, notamment par des 
hydrocarbures pétroliers. Un autre exemple est le modèle d'analyse des risques 
toxicologiques développé par le MEFQ ( 1 996b; 1996~). Cette approche plus complète 
inclut un modèle pour le calcul des concentrations, un modèle pour l'estimation de 
l'exposition potentielle chez l'humain et les équations requises pour l'estimation du 
risque. Les récents modèles proposés par le l'US EPA (RTI, 1995) et le CCME (1996b) 
pour le développement de critères considère le risque écotoxicologique et le risque à la 
santé humaine. Ces cinq modèles ont été comparés pour l'élaboration de critères 
génériques pour le sol et l'eau souterraine contaminée avec des composés énergétiques 
(Rouisse, 1997). 
Le modèle CASM peut extrapoler les effets toxiques à partir des domees de toxicité et 
permet, à l'aide de méthodes Monte Carlo et scénarios d'exposition, d'estimer le risque 
écotoxicologique des composés chimiques dans des systèmes aquatiques (DeAngelis et 
al., 1989; Bartell et al., 1997). 
Une meilleure compréhension des effets toxiques mesurés en laboratoire et des effets 
écologiques observés sur le terrain devrait permettre de raffiner les modèles en intégrant 
le transport, le devenir, l'accumulation et les effets des contaminants afin de mieux 
évaluer le risque pour les populations d'organismes et les écosystèmes (McCarty et 
Mackay. 1993). 
4. THÉORIE DE LA GESTION DES INCERTITUDES 
Les multiples formes d'incertitudes associées au développement d'un sujet quelconque 
représentent une condition pour effectuer pour l'avancement des connaissances (Von 
Furstenberg, 1990). En principe, la science devrait remplacer l'incertitude par des 
connaissances. Cependant, elle ginère aussi des incertitudes. Aussi, les différentes 
théories utilisées en intelligence artificielle, notamment pour évaluer les incertitudes, ne 
représentent que partiellement le raisonnement, la mémoire et la perception humaine. 
Une attention particulière devrait être accordée à la structure des connaissances (Minsky, 
1995). 
Les co~aissances dont nous disposons sur une situation quelconque sont généralement 
imparfaites. Elles peuvent être irzcerrnines (validité mise en doute) ou imprécises 
(difticile a exprimer clairement). La capacité à évaluer ou a décrire précisément un 
système est une fonction inverse de sa complexité, i.e. du nombre d'éléments qui le 
composent, des relations entre eux, de la difficulté à définir leurs caractéristiques 
(Bouchon-Meunier, 1993). 
11 existe plusieurs théories (Cohen, 1985; Lemmer et Kanal, 1988; Von Furstenberg, 
1990; Wang, 1996) élaborées pour représenter et gérer les différents types 
d'imperfections i.e. l'incertitude et les faits approximatifs. Selon la problématique et leur 
applicabilité, ces théories peuvent être utilisées pour gérer les incertitudes (Marani, 
1988; Sameson, 1996). Elles sont appliquées, notamment, lors du développement des 
systèmes-experts (Negoita, 1985; MacGilchrist, 1986; Tumeo et Orlob, 1988; Pedryez, 
1996). 
On dispose traditionnellement de deux moyens de représenter l'imperfection des 
informations (Dubois et Prade. 1985). Le premier, la théorie de probabilités concerne 
l'incertain et ne permet pas de traiter de croyances subjectives ni résoudre le problème 
Théorie de la gestion des incertitudes 42 
posé par les co~aissances imprécises ou vapes .  Le deuxième, le calcul d'erreur, ne fait 
que répercuter les erreurs de différentes natures (imprécision des appareils et des 
méthodes, conditions ambiantes, expérimentateur), exprimées sous forme d'intervalles, 
sur des grandeurs que l'on évalue a partir de ces mesures (Tremblay et Chassé, 1970). 
Différentes autres approches, généralement liées au calcul d'erreur, peuvent aussi être 
utilisées (e.g. théorie des possibilités et des ensembles flous, théorie de l'évidence de 
Dempster et Shafer et théorie de l'endorsement). 
La théorie des ensembles flous et de la logique floue est une approche qui a déjà fait ses 
preuves dans plusieurs domaines de l'ingénierie (Schwartz et Klir, 1992; Bouchon- 
Meunier, 1993; Kosko et Isaka, 1993). Ces concepts sont utilisés en environnement 
depuis peu, mais suscite un grand intérêt de la part des chercheurs et constituent un outil 
pour exprimer des données complexes, imprécises et/ou incertaines (Marsilli-Libelli, 
1988; Kung et ai., 1993). 
La théorie des probabilités est une théorie mathématique développée et éprouvée, dont 
les axiomes sont clairs et non contestés. Les controverses relatives a cette théorie portent 
sur son application et son interprétation. Les "subjectivistes" assument que les individus 
peuvent développer des jugements aléatoires précis et uniques. Certains prétendent qu'un 
autre type d'incertitude, l'imprécision cognitive, est consistante avec les axiomes de la 
probabilité subjective (Mosleh et Bier, 1996). Selon certains théoriciens tel que de 
Finetti, il est insensé d'utiliser les probabilités comme mesure des incertitudes. Du 
moins, il est difficile de soutenir que tout jugement incertain obéit aux lois de la 
probabilité, notamment dans un modèle subjectiviste (Dubois et Prade, 1985). Aussi, la 
théorie des probabilités semble être un cadre trop normatif pour rendre compte de tous 
les aspects du jugement incertain. 
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En raison de la nature probabiliste de l'évaluation quantitative du risque, la théorie des 
probabilités constitue l'approche principale pour évaluer l'incertitude. L'approche 
Bayesienne (théorie des probabilités classique) est d'ailleurs très utilisée pour représenter 
les connaissances et demeure l'outil généralement désigné, notamment avec les systèmes 
experts, pour la gestion des incertitudes (Bhatnagar et Kanal, 1986). Les simulations 
Monte Cario utilisées en analyse de risque pour évaluer les incertitudes stochastiques 
sont basées sur cette approche (Fontaine, 1984; Kalos et Whitlock, 1986; Tumeo et 
Orlob, 1988; Marsh et al., 1993). Elles sont notamment utilisées pour l'évaluation de 
l'exposition (Finley et Paustenbach, 1994) et leur principale faiblesse est liée à la 
quantité d'informations nécessaires (Cohen, L 985; Cheesman, 1986). 
La probabilité simple d'un événement A. notée P(A), définie par Pascal au 17e siècle 
(Scherrer, 1984; Audet et al., 1986), est le rapport entre le nombre de cas favorables à la 
réalisation de l'événement A et le nombre de cas possibles équivraisemblables (ayant des 
chances égales de se réaliser) contenus dans S (espace échantillonal). La probabilité d'un 
événement peut prendre des valeurs différentes si l'on se réfêre à des univers différents 
(e.g. plus restreint). La probabilité conditionnelle d'un événement A dans le cadre d'une 
expérience aléatoire par rapport i B, notée P(A 1 B), est définie par: 
Cette forme du théorème de Bayes est utilisée seulement lorsqu'une seule hypothèse est 
utilisée. Pour tenir compte de situations plus Fréquentes, la règle peut être généralisée 
pour n hypothèses. Supposons que les événements A,, Al, Al, ... A, forment une partition 
dans l'espace échantillonal S d'une expérience aléatoire et que l'on considère un 
événement E, alors: 
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Cette forme du théorème de Bayes suggère cependant que les n hypothèses sont 
mutuellement exhaustives et exclusives. Une extension du théorème considère un 
ensemble d'événements plutôt qu'un seul (Cohen, 198 5;. 
P(A, 1 Ei & ... E,) = P (E, & ... E, 1 Ai) P(Ai) 
Cette équation devient difficile à utiliser lorsque l'on tente de combiner plusieurs 
évidences d'une hypothèse. Le dénominateur d'équation implique qu'il faut connaître les 
probabilités conditionnelles de toutes les combinaisons possibles d'événements. Le 
théorème est donc, dans plusieurs cas, difficile a appliquer sous cette forme. Afin de 
réduire le nombre de probabilités conditionnelles nécessaires. une hypothèse 
d'indépendance conditionnelle est souvent admise. 
La règle générale devient: 
P(A, 1 E,. & ... E,) = P (Ei 1 A,) x ... x P(E, 1 Ai) P(AJ 
P(Aj ) P(E, 1 A,) x ... x P(E, 1 Ai) 
j= i 
Cette version allège l'application de la théorie, mais certains auteurs prétendent que 
l'hypothèse d'indépendance conditionnelle est généralement fausse (Cohen, 1985). Un 
autre problème présenté par cette théorie est qu'elle ne permet pas de distinguer 
l'incertitude de Kgnorance. On ne peut dire si le degré de codiance a été calculé a partir 
de l'évidence ou indirectement déduit de l'absence d'évidence. Aussi, le simple degré de 
croyance est un paramètre d'estimation, et sa précision est inconnue (Cohen et al., 1990). 
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Par exemple, un degré de croyance évalué à 0.5 peut signifier que la probabilité d'un 
événement est exactement 0.5, mais peut aussi être situé entre 0.4 et 0.6. Un autre 
problème est que les mesures de croyance et de non-croyance ne sont pas séparées. 
L'étude du jugement humain face aux incertiiudes révèle une divergence entre la théorie 
des probabilités et l'expérience psychologique (Wang, 1996). 
4.2 THÉORIE DES ENSEMBLES FLOUS ET DES 
POSSIBILITES 
Les connaissances inrprécises ou vagues ont été introduites avec la notion de s o w  
emenible-fiu ("fuzzy set") par Zadeh (1965) pour décrire les ensembles dont les critères 
d'appartenance sont imprécis. II a généralisé la théorie classique des ensembles et 
développé l'idée que des objets peuvent appartenir partiellement a un ensemble, que les 
catégories possèdent des limites mal définies et qu'il existe des gradualités dans le 
passage d'une situation a une autre (Zadeh, 1965). Ainsi, il ne s'agit pas simplement 
qu'un objet appartienne ou pas à un ensemble, mais qu'il possède un degré 
d'appartenance à un ensemble (Cohen, 1985). Les développements de cette notion 
fournissent des moyens de représenter, de manipuler et de structurer des connaissances 
imparfaitement décrites, vagues ou imprécises (Kauhann, 1977; Bouchon-Meunier, 
1993). Aussi, ils établissent une interface entre des données décrites symboliquement 
(mots) et numériquement (e.g. chiffres). Par exemple, cette approche a été appliquée 
pour classifier, selon leurs propriétés physiques, chimiques et structurales, les éléments 
chimiques (Pop et al., 1996). 
Un sous-ensemble flou A de X est défini par une fonction d'appartenance qui associe à 
chaque élément .T de X, le degré f .,(.r), compris entre O et 1, avec lequel x appartient à A: 
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Le sous-ensembleflou A est un sous-ensemble classique de X dans le cas particulier ou 
f ,  ne prend que des valeurs égales à O ou 1. Les cas extrêmes de sous-ensembles flous 
de X sont respectivement X lui-même, associé à une fonction d'appartenance f, prenant 
la valeur 1 pour tous les éléments de X, et l'ensemble vide 0, associé à une fonction 
d'appartenance nulle sur tout X. On peut indiquer, pour tout .Y de X, le degré f,..(x) 
d'appartenance au sous-ensemble flou A par: 
A = f (  sixestfini. 
et A = S, f,(x) l s. si X est infini. 
Pour décrire un sous-ensemble flou A de X, on utilise certaines de ses caractéristiques. 
La première caractéristique est le siipport de A, i.e. l'ensemble des éléments de X qui 
appartiennent, au moins un peu a A. 11 est noté supp(A) et c'est la partie de X sur laquelle 
la fonction d'appartenance de A n'est pas nulle: 
supp(A) = (xcX / f,&) # O}. 
La deuxième caractéristique de A est sa hailtetir, noté h(A), i.e. le plus fort degré avec 
lequel un élément de X appartient à A. C'est la plus grande valeur prise par sa fonction 
d'appartenance: 
4 4  = sup,,, f ,(-r). 
Un sous-ensemble flou est normalisé s'il existe au moins un élément de X appartenant de 
façon absolue (avec un degré 1) à A. Plus précisément, A est normalisé si sa hauteur 
h(A) est égale à 1. L'ensemble de tous les éléments appartenant de façon absolue (avec 
un degré 1 ) a A est appelé le noyati de A et noté noy(A): 
noy( A) = (XE X / f ,(.Y) = 1 ) . 
Si A est un sous-ensemble ordinaire de X, il est normalisé et il est identique a son 
support et à son noyau. Une dernière caractéristique du sous-ensemble flou A de X 
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(lorsque X est fini) est sa cardinalité, évaluant le degré global avec lequel les éléments 
de X appartiennent à A: 
14 = .xex-f  .4(-~)- 
Si A est un sous-ensemble ordinaire de X, sa cardinalité est le nombre d'éléments qui le 
composent, selon la définition classique. On note F(X) l'ensemble de tous les sous- 
ensembles flous de X (figure 4.1). 
Des opérations équivalentes aux opérations classiques de la théorie des ensembles 
peuvent être effectuées sur les sous-ensembles flous (Kauhann, 1977; Bouchon- 
Meunier, 1993). 
O 1 2 5 1 O 50 1 00 1 000 
Toxicitd (U.T.) 
Figure 4.1. Exemple de sous-ensemble flou d'univers continu. 
La iliéorie des possibiré (Zadeh, 1978) est le h i t  des recherches de Zadeh dans le 
développement des sous ensembles (Bhatnagar et Kanal, 1986). Elle constitue un cadre 
permettant de traiter des concepts d'incertitudes de nature non probabiliste. Lorsqu'elle 
est considérée a partir de la notion d'ensemble flou, la théorie des possibilités constitue 
un cadre permettant d'exploiter, dans un même formaliste, imprécisions et incertitudes. 
La possibilité d'une énonciation est représentée par un nombre généré par une fonction 
Théorie de la gestion des incertitudes 18 
d'appartenance. Un des avantages de la théorie des possibilités est de permette de 
représenter B la fois l'imprécision (sous forme d'ensemble flous) et de quantifier 
l'incertitude (sous la forme d'une paire de nombres possibilité/nécessité) de la façon la 
plus qualitative possible (Dubois et Prade, 1985). 
Cette approche est utile pour exprimer des concepts vagues tel que jeuneivieux, hauubas, 
petit/grand. Ces concepts sont facilement compris dans le langage nomal. Il peut être 
difficile d'exprimer la distinction de ces notions vagues sous forme binaire. Par exemple, 
i l  n'existe pas de niveau précis qui sépare le chaud, le tiède et le froid. Cependant, la 
possibilité qu'une matrice appartienne à l'une de ces trois classes peut être déterminée. 
On peut attribuer a chaque événement défini sur un ensemble de référence X (Le. tout 
sous-ensemble de X) un coefficient entre O et I qui évalue à quel point cet événement est 
possible. Pour évaluer ce coefficient, on introduit une mesure de possibilité n, qui est 
une fonction définie sur l'ensemble P(X) des parties de X, prenant ses valeurs dans [O, 11, 
tel que: 
où sup indique le supremum des valeurs concernées, i.e. la plus grande valeur d'entre 
elles dans le cas fini. La réalisation de l'un des événements, pris indifféremment, est 
affectée du même coefficient de possibilité que la réalisation de l'événement le plus 
possible. Un événement est tout à fait possible si la mesure de sa possibilité est égale à 1, 
et impossible si celle-ci est nulle. 
On déduit des conditions (i) et (ii) la valeur de la mesure de possibilité associée à 
l'intersection de parties de X. Le coefficient est toujours majoré par le plus petit des 
coefficients attribués a chacun des deux événements: 
V(A,B) E P(X)' m n B )  min(mA), (lm)). 
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En particulier, deux événements peuvent être possibles (n(A) + 0, n(B) t O), mais leur 
occurrence simultanée impossible (n(AnB) = O). On déduit aussi la monotonie de n 
relativement a l'inclusion des parties de X, exprimant que si la partie A contient la partie 
B, alors A est au moins aussi possible que B: 
si A 2 B, alors n(A) 2 n(B). 
On déduit aussi que, si Iton étudie un événement quelconque sur X et son contraire, au 
moins l'un d'entre eux est tout à fait possible. Ceci veut dire que toute partie A de X 
vérifie n(A) = 1 ou est telle que son complémentaire A' relativement a X vérifie lui- 
même n(AC) = 1. Les propriétés suivantes sont satisfaites: 
V A E P(X) rnax(n(A), n(A')) = 1, 
n(A) + rI(A') r 1. 
Ainsi le coefficient de possibilité attnbué h une partie A de X n'influe que modérément 
sur le coefficient attnbué à son complémentaire AC. Si le premier n'est pas égale à 1, le 
second doit l'être; sinon. celui-ci a une valeur quelconque. 
La clistributio>i de possibiliré ïr est une fonction qui attribue des coefficients compris 
entre O et 1 à tout élément de X (et non à toute partie de X). Elle satisfait la condition de 
normalisation suivante: 
sup,,,n(x) = 1. 
Mesure et distribution de possibilité peuvent être associées. A partir d'une distribution n, 
qui attribue un coefficient de possibilité à chaque élément de X, une mesure de 
possibilité n peut être construite en considérant, pour toute partie de X, les coefficients 
des éléments de X qui la composent. 
v A E P(X) n (A) = sup,,, N-.). 
Réciproquement, toute mesure de possibilité n attribue un coefficient de possibilité à 
toutes les parties de X, en particulier à celles réduites à un seul élément. Une distribution 
de possibilité affectant un coefficient à chaque élément de X peut être définie. La mesure 
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n est alon utilisée pour définir une fonction n qui satisfait la condition de 
normalisation: 
v .Y € x X ( X )  = n({x)), 
A partir de n, on construit donc une distribution de possibilité n. La figure 4.2 présente 
un exemple de distribution de possibilité dans lequel n(x) exprime le degré avec lequel il 
est possible qu'il y ait une certaine abondance a un site donné. La mesure de possibilité 
correspondante satisfait par exemple n([20,40]) = 1, exprimant le degré avec lequel il 
est tout à fait possible que l'abondance relative soit comprise entre 20 et 40. 
Figure 4.2. Exemple de distribution de possibilités. 
Une mesure de possibilité fournit une information si l r  l'occ 'mence d'i m événement A 
relatif a un ensemble de référence X, mais elle ne suffit pas de décrire I'incertitude 
existante sur cet événement. Par exemple, si n(A) = 1, i l  est tout à fait possible que A 
soit réalisé. Cependant, on peut avoir au même moment n(A3 = 1, ce qui exprime une 
indétermination complète sur la réalisation de A, ou n(A3 = O, ce qui met en évidence le 
fait que seul A peut être réalisé. Pour compléter l'information sur A, le degré avec lequel 
la réalisation de A est certaine peut être indiqué. Cette grandeur duale d'une mesure de 
possibilité, appelée mesure de nécessité, attribue aussi un coefficient compris entre O et 1 
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à toute partie de X, mais possède des propriétés différentes de celles d'une mesure de 
possibilité. 
Une mesure de nécessité est une fonction définie sur l'ensemble P(X) des parties de X, 
prenant ses valeurs dans [0,1], tel que: 
i i i)n(0) = O, n ( X )  = 1. 
iv)VA, E P(X), A, E P(X) ... 
N( ni=,.? . A) = infi.,., ... NA,), 
où ilfindique I'infinimum des valeurs concernées. i.e. la plus petite d'entre elles dans le 
cas fini. Une liaison entre la nécessité d'un événement quelconque A et celle de son 
complémentaire A' peut aussi être déduite: 
V A E P(X) min(N(A), N(A')) = O 
N(A)+N(A') 5 1. 
Les propriétés imposées aux mesures de possibilité et de nécessité suggèrent qu'elles 
soient associées. Par exemple. une mesure de nécessité N peut être obtenue à partir d'une 
mesure de possibilité n, par le complémentaire A' de toute partie A de X: 
VA E P(X) N(A) = 1 - n(AL). 
Plus un événement est affecté d'une grande nécessité, moins l'événement 
complémentaire Ac est possible, et plus on est certain de la réalisation de A. n(A) 
mesure le degré avec lequel un événement A est susceptible de se réaliser tandis que 
N(A) indique le degré de certitude que l'on peut attribuer à cette réalisation. La 
réalisation de l'événement A est certaine (N(A) = 1) si, et seulement si, celle de son 
complémentaire est impossible (n(Ac) = O, donc n(A) = 1). 
La dualité entre n et N impose que si N(A) # O, alors n(A) = 1 Ceci signifie que tout 
événement dont on est, au moins un peu certain, est tout à fait possible. De même, si 
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n(A)  # 1, alors N(A) = 0, signifiant qu'on ne peut avoir la moindre certitude sur un 
événement qui n'est que relativement possible. 
Les propriétés des distributions de possibilité sont semblables aux fonctions de 
probabilité. On peut observer des formes analogues sauf que les additions. dans la 
théorie des probabilités, sont remplacées, dans la théorie des possibilités, par un 
maximum et que les produits sont remplacés par un minimum. Les propriétés similaires 
sont soumises à moins de contraintes dans la théorie des possibilités et les valeurs des 
mesures de distribution sont choisies avec plus de liberté (Bouchon-Meunier, 1993). 
Cependant, ces propriétés amènent des différences majeures. Par exemple, la probabilité 
d'un événement détermine complètement celle de son contraire (Dubois et Prade, 1985). 
La possibilité (ou In nécessitd) d'un événement et celle de son contraire ne sont que 
faiblement liées. Dans la figure 4.2, la probabilité qu'il y ait une abondance relative 
comprise entre O et 40 est identique à celle d'avoir une abondance comprise entre 41 et 
100, Le. n([0,40]) = n([4 1,1001) = 1. 
Les sous-ensembles floues et la théorie des possibilités sont des éléments importants 
pour représenter des connaissances imparfaitement définies. Pour raisonner sur des 
connaissances imprécises, vagues et éventuellement incertaines, la logique classique ne 
suffit pas et il faut utiliser la logique floue et ses règles floues (Bouchon-Meunier, 1993; 
Zadeh, 1994a). Cette approche permet de modéliser, d'identifier et de contrôler des 
systèmes complexes (Marsilli-Libelli, 1988; Kung et al., 1993; Zadeh, 1994b; 1994c; 
1994d; Wang et Langari, 1996). Une généralisation des ensembles flous a été proposée. 
Cette dernière permet au degré d'appartenance et de non-appartenance d'interagir pour 
décrire des ensembles flous (Atanassov, 1986; Gau et Buehrer, 1993; Bustince et 
Burillo, 1996). 
Des distributions de probabilité peuvent aussi être incorporées à la logique floue pour 
générer des distributions de probabilité floues. Ainsi, le problème des systèmes d'aide à 
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la décision basés sur le modèle Bayesien pour lequel la probabilité d'événements futurs 
n'est pas toujours précisément connue peut être contourné. Cette approche alternative 
permet d'estimer des probabilités en l'absence d'information relative aux Fréquences 
(Shipley et al., 1996). .Ainsi, un ensemble flou P ou ses éléments sont dans l'intervalle 
[O, 11 peut être exprimé comme une distribution de probabilité Houe. Considérons un 
ensemble de n probabilités floues ayant chacun r éléments: 
où ai, dénote le degré de confiance que la valeur possible de pi soit p,. L'ensemble @,, p,, 
..., p,) constitue une distribution de probabilité floue finie si et seulement si i l  y a n- 
tuples pi;, i = 1,2- ..., 11 tel que &, = 1, i.e. que chaque probabilité floue dans la 
distribution possède le mème nombre d'éléments et que ceux-ci sont ordonnés dans le 
sens que la somme de ces éléments dans chacune des positions soit égale a un, tel que: 
Les valeurs d'adhésion des éléments sont arbitraires (2 O) et ne déterminent pas si la 
séquence d'ensembles flous ordonnes constituent une distribution de probabilités floues. 
Afin de contourner le problème rencontré dans plusieurs applications, une modification 
des équations probabilistes est aussi proposée afin de permettre l'estimation heuristique, 
basée sur la théorie des ensembles flous, du degré d'indépendance. La notion de 
probabilité conditionnelle jumelée à l'indépendance floue est ainsi introduite (Hofhan 
et Manevitz, 1996). 
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4.3 THEORE DE L 'ÉV~DENCE DE DEMPSTER-SHA FER 
La théorie de Dempster-Shafer (Shafer, 1976) utilise une approche du poids des 
évidences. Elle représente l'incertitude a l'aide de chiffres et constitue une généralisation 
du modèle Bayesien (théorie des probabilités). Les fonctions de confiance de la théorie 
de Dempster-Shafer (D-S) sont des ensembles de fonctions plutôt qu'une valeur unique. 
Ceci permet de représenter le degré d'ignorance. Ainsi, cette approche à l'avantage de 
permettre la construction d'une distribution pour chaque sous-ensemble d'hypothèses 
plutôt que de construire une distribution de probabilité pour chaque hypothèse. 
Contrairement a l'approche Bayesienne, la théorie de D-S ne satisfait pas la loi de 
l'additivité. Ainsi, un degré de confiance de 0.2 n'implique pas un degré de confiance de 
0.8 dans sa négation. 
Dans cette approche, l'univers fini, appelé cudre de discernement ("frarne of 
discernent"), 0, est un ensemble de propositions mutuellement exclusives et 
exhaustives. La fonction d'attribution de probabilité ("basic probability assignment"), 
aussi appelé fonction de masse ("mass fonction"), ni est défini comme suit: 
m:2' -+ [O, 1 1  tel que: 
où 4 est la constante logique fausse et son degré de confiance est nul. 
Les propositions qui supportent les évidences disponibles, i.e. les sous-ensembles du 
cadre de discernement, sont appelées éléments focals ("focal elernents"). L'union de tous 
ces éléments de m est nommée nqvau ("core"). La fonction de masse assigne un poids 
aux sous-ensembles du cadre de discernement (les éléments focaux). La confiance dans 
les éléments focaux amène la confiance dans les super-ensembles. Ceci est représenté 
par la fonction de confiance ("belief function"), notée Bel(A): 
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Bel(A) = 1 m(B) 
B e l  
Puisque la loi d'addivité ne s'applique pas, une partie de la confiance peut être attribuée à 
une autre proposition qui n'est pas disjointe de A. Par conséquent, la plausibilité de A est 




le statut d'une proposition de n'importe quel point dans le temps peut être donné 
intervalle  el(^), P I ( A ) ]  où Bel(A), donne une mesure d'un appui définit pour A, 
et PI(A) donne une mesure de l'étendue a laquelle il  n'y a pas d'évidence pour réfuter A, 
i.e. la limite supérieure du degré de confiance en A que l'évidence peut possiblement 
supporter. 
II existe plusieurs autres fonctions qui peuvent être utilisées pour représenter I'évidence. 
Elles permettent une flexibilité nécessaire pour une variété d'applications. La règle de D- 
S pour la combinaison d'évidence, la somme orthogonale ("orthogonal sum"), @ se 
définit comme suit: 
(ml, 03 nt :) (C) = n-n=c 
Le dénominateur de cette équation s'appelle facteitr de normalisation. Aussi, $ est 
indéfini pour deux fonctions de masse qui ont des noyaux disjoints, et le dénominateur 
devrait être nul. 
Cette théorie peut être illustrée a l'aide de ['exemple simplifié suivant: Supposons que la 
probabilité que les tests de toxicité terrestres (e.g. l'ensemble {germination-laitue, 
Iétalité-vers)), soit plus efficace est de 0.4. On pourrait accorder la négation, 0.6, à 
I'ensemble des tests de toxicité applicables (Le. {germination-laitue, létalité-vers, 
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croissance-algue, MicrotoxB, Chromotest) et non à I'ensemble {croissance-algue, 
Microtox} tel que suggéré par l'approche Bayesienne. Cette propriété permet de faire la 
distinction entre l'incertitude et I'ignorance. S'il existe une évidence que l'ensemble des 
tests de toxicité terrestres soit plus efficace, il n'est pas évident que ces tests pris 
séparément ou que les autres tests soit plus efficaces. Toutes déclarations concernant les 
autres tests relèvent de l'ignorance et la seule évidence disponible concernent les tests de 
toxicité terrestres. Donc, 0 = {germination-laitue, létalité-vers, croissance-algue, 
Microtox, Chromotest), m( ( germination-laitue, létalité-vers} ) = O. 4 et m(0)  = 0.6. 
La théorie permet l'addition des probabilités associées à chaque sous-ensemble. Par 
exemple, s'il existe une évidence concernant I'efficacité des tests de toxicité aquatiques 
tel que m({croissance-algue 1) = 0.45 et m({ Microtox} ) = 0.15, alors Bel({croissance- 
algue. Microtox)) = m((croissance-algue}) + m({ Microtox)) = 0.45 + 0.15 = 0.6, i.e. 
que le degré de confiance en l'efficacité des tests sera de 0.6. Aussi, elle permet de 
mettre à jour la fonction Bel(A) au rythme de l'apport d'informations additionnelles a 
l'aide de la règle de combinaison ($). Par exemple, prenons in première évidence, i.e. 
nr,((gennination-laitue, létalité-vers}) = 0.4 , et une seconde m,((gemination-laitue, 
croissance-algue ) )  = 0.7. La valeur de la première évidence est multipliée par les 
valeurs de la seconde. Ainsi, nl ,@m,( (germination-laitue ) ) = 0.28, m ,@ni,(germination- 
laitue, létalité-vers) = 0.12, m,$ml(gemination-laitue, croissance-algue) = 0.42 et 0 = 
0.18. Le tableau suivant illustre les résultats de ces combinaisons. 
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Tableau 4.1. Exemple d'application de la règle de combinaison de Dempster- 
S bafer. 
m2 
Ainsi, la confiance dans les tests de toxicité terrestre est estimée comme suit: 
{ germination-laitue, 
croissance-algue ) 
Bel,@ Bel. = ((germination-laitue, létalité-vers)) = 
ni,$m,({gemination-laitue, létalité-vers ] ) + nz,8mZ((germination-laitue)) + 
m,$m,({ létalité-vers 1) 









La théorie de l'évidence de D-S constitue un modèle riche pour manipuler l'incertitude 
puisqu'il permet d'exprimer des niveaux de confiance partiels (Anand et al., 1996). Le 
principal désavimtage de la somme orthogonal semble être sa complexité pour les 
modèles informatiques. Un cadre de travail pour I'intégration des connaissances, basé sur 
la théorie de l'évidence de D-S, a été proposé. Le modèle permet d'intégrer des résultats 
préalablement classés, de comprendre dans quelles situations des réponses incertaines 
sont données, d'interpréter les évidences de classification et de permettre aux classeurs 
de compenser pour leurs déficiences individuelles (Lu, 1996). 






f i 1 1  
Cette approche développée par Cohen (1985) n'est pas basée sur une approche 
numérique comme les précédentes. Cette méthodologie flexible ne requiert pas de 
domees numériques et s'intéresse aux conditions nécessaires pour accepter ou non un 
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heuristiques associées à une problématique spécifique. Contrairement aux lois 
probabilistes, la structure de ces règles est fixée par l'application proprement dite (Robert 
et Marche, 1 990; Spielmann et Robert, 1995). 
Cohen (1985) présente son modèle à l'aide de deux analogies. La première concerne la 
bureaucratie qui est composée de plusieurs niveaux hiérarchiques. Les bureaucrates 
accomplissent des tâches qui doivent satisfaire certaines exigences. Chacun des niveaux 
utilise certaines règles pour endosser ou non le travail effectué à un niveau inférieur. 
L'endorsement est simplement l'enregistrement ou l'apprabation de certaines tâches 
spécifiques correctement effectuées. La certitude d'une hypothèse peut être représentée 
par une forte approbation. La confiance dans le travail est proportionnelle à la rigueur et 
le niveau par lequel il est passé. L'autre analogie concerne le poids de l'évidence qui 
possède deux grandes étapes. La première étape consiste à déterminer l'évidence (e.g. 
oui, non, indéterminée), et la seconde, l'ampleur des évidences (e.g. forte, faible, 
indéterminée). Les endorsements sont des structures associées aux évidences qui 
Fournissent l'information nécessaire à ces opérations, 1.e. qu'ils résument les raisons qui 
permettent de croire ou non à un domaine d'inférence. 
Un des premiers objectif du modèle d'endorsement est que la connaissance relative à des 
situations incertaines influence le comportement du systeme. Ainsi, le systeme pourrait 
décider si l'évidence est suffisante et exécuter des résohtions ("resolution task"), 
généralement en obtenant des informations supplémentaires, afin de réduire l'incertitude. 
Dans cette approche des règles permettent de propager l'endorsement entre les inférences 
(i.e. déductions, conclusions). D'autres règles doivent déterminer si un événement est 
suffisamment certain (Cohen, 1985). Aussi, certaines règles devraient proposer des 
résolutions afin de supporter l'analyse et briser les impasses. Les règles utilisent diverses 
formulations (e.g. prémisses, conclusion) à l'intérieur d'équations affirmatives (ie. 
arguments et affifinations) pour représenter, de façon simple, des propositions à 
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lesquelles on peut assigner des vraies valeurs. Elles peuvent être de la forme SI prémisse 
ALORS conclrision. 
Les conditions d'acceptation reliées à chaque événement peuvent être divisées en trois 
catégories (exclusives, nécessaires, supportives). Les conditions utilisées pour le rejet 
d'un événement sont les conditions exch~sives. Ces conditions entraînent obligatoirement 
le rejet de l'événement. Les conditions nécessaires représentent les hypothèses requises 
pour l'acceptation de l'événement. Les conditions supportives renforcent la certitude de 
['existence d'un événement lorsque les conditions nécessaires ont été rencontrées. 
4.5 THEORE DU RAISONNEMENT NON-AXIOMATIQUE 
Selon une majorité d'auteurs, la théorie des probabilités n'est pas un modèle descriptif 
adéquat pour représenter un jugement en présence d'incertitudes. Aussi, l'étude du 
jugement humain en présence d'incertitudes révèle une divergence systématique par 
rapport aux conclusions de la théorie des probabilités (Wang, 1996). Les méthodes 
heuristiques utilisées pour évaluer des probabilités subjectives sont généralement plus 
efficaces, mais peuvent engendrer des erreurs systématiques. Comparativement aux 
méthodes normatives tel que la théorie des probabilités, les méthodes heuristiques ne 
sont pas optimales, formelles, systématiques et toujours correctes. La base théorique de 
ces méthodes, généralement faible, est repose souvent sur le jugement, l'expertise, 
l'expérience, l'opinion et l'intuition (Sandquist, 1 985). 
Un modèle normatif de jugement en présence d'incertitudes a été développé avec 
l'hypothèse que les comaissances et les ressources disponibles sont insuffisantes pour 
répondre aux questions complexes. Ainsi, le système à raisonnement non-axiomatique 
(SEWA ou "NARS") a été proposé comme modèle de raisonnement intelligent (Wang, 
1994; Wang, 1995). Ce modèle peut s'adapter à un environnement dans lequel les 
connaissances et les ressources sont limitées. 
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La logique non-axiomatique décrite par Wang (1994) est basée sur trois systèmes 
logiques simples: La succession ("inheritance logic"), l'extension et l'intention. Le 
système possède: 1) une terminologie orientée sur le langage par lequel i l  peut 
communiquer avec son environnement et échanger des connaissances; 2) des 
sémantiques fondées sur des expériences qui montre (en principe) comment comprendre 
et déterminer la signitication des ternes et des m i e s  valeurs des phrases dans le 
langage; 3) un ensemble de règles d'inférence qui génère, selon les sémantiques, des 
conclusions valides à partir de prémisses données; 4) une mémoire pour entreposer les 
connaissances et les questions; 5) un nrécanzsnie de contrôle qui choisit les prémisses et 
les règles dans chaque étape d'inférence pour répondre aux questions. Le système peut 
uniformément représenter et manipuler différents types d'incertitudes (e.g. variabilité 
aléatoire. données imprécises. ignorance) et d'inférences (e.g. déductions, abductions, 
inductions. révisions). 
L'auteur utilise des sémantiques fondées sur l'expérience, ou la "vraie valeur" d'un 
jugement indique le degré avec lequel le jugement est supporté par l'expérience du 
système. Chaque jugement peut prendre la forme de ScP [t], ou S est le terme sujet du 
jugement, P le terme prédit, c la relation de succession entre les deux termes (signifie 
"est une sorte de", "à la propriété de "), et t la mesure de I'incertitude du jugement. 
L'extension et l'intention d'un terme sont définies par rapport à un ensemble de 
propositions K et de conclusions valides K*. L'extension d'un terme T est un ensemble 
de termes ET = {xl(.rcT) E K*).  L'intension d'un terme T  est un ensemble de termes 
I T = { ~ I ( T ~  .r) E K*). 
Puisque tous les jugements du système SRNA sont fondés sur l'expérience, l'incertitude 
est représentée par le poids (positif ou négatif) de ces évidences. Si le système connaît un 
terme M tel que M est une sorte de S et aussi une sorte de P, ou que S et P ont la 
propriété de M, A4 est considéré comme une évidence positive pour "Sd". Par 
conséquent, I'incertitude du jugement peut être représentée par une paire de poids {IV', w- 
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), où w7 est le poids global d'une évidence positive, w- le poids globale d'une évidence 
négative, et w, le poids de toutes les évidences, est égale à w++w- (où iu>w'>O). 
Lorsqu'une mesure relative de I'incertitude est préférable, la même information peut être 
représentée par une paire de ratios de nombres réels dans un intervalle, tel que [O, 11, par 
V; c), ouf (iv'lw'f E [O, 11) est la fréquence (ou proportion) d'une évidence positive par 
rapport à toutes les évidences, et c(wl(wtk);  c E [O,  II), la csnfionce du jugement, est 
une fonction croissante du poids total des évidences (&constante). Ainsi, plus l'évidence 
accumulée est grande, plus la confiance en un jugement sera grande. Ceci ne signifie 
cependant pas que le jugement est plus précis ou qu'il représente la vérité. 
Une troisième façon de représenter I'incertitude d'un jugement (vraie valeur) est 
l'intervalle [1, id] ,  ou OSlSu<l. La Fréquence inférieure, 1, d'un jugement est alon définie 
par w'l(iv + k), et la fréquence supérieure, 14, est définie par (tv'+k)l(wtk). 
Puisque le système considère les co~aissances et les ressources insuffisantes, tous les 
jugements sont supportés par une évidence, w positive et finie. Si les vraies valeurs sont 
représentées dans l'une des deux autres formes, ces conditions deviennent l<u, tr-14, et 
O<c<l. Aussi, il existe deux limites utiles pour l'interprétation des vraies valeurs et la 
définition des règles d'inférence. La première, l'évidence ntdle, est représentée par IV = 0, 
ou c=O, ou tr-I=l. Ceci signifie que le système ne sait rien à propos des relations de 
succession. La seconde, l'évidence totale, est représentée par W+K, ou c=l, ou l=zc. ceci 
signifie que le système connaît déjà tout de l'énoncé. 
Dans le système décrit par Wang, il existe deux types de règles d'inférence. La première 
concerne les nouveaux jugements (incluant déductions, abductions, inductions) et l'autre 
les conflits de gestion. Les conflits entre deux jugements surviennent lorsque ces 
jugements ont des relations d'inférence "ScP" similaires, mais basées sur des évidences 
différentes, entraînant des incertitudes différentes pour ces relations. Ces conflits sont 
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cependant un phénomène normal. Avec des connaissances insuffisantes, il est toujours 
possible pour des connaissances nouvelles d'entrer en conflit avec les connaissances 
antérieures. 
Pour résoudre les jugements conflictuels, le système distingue deux cas. Si les jugements 
sont fondés sur une évidence correlée (i-e. l'évidence est utilisée pour dvaluer 
l'incertitude de deux jugements), une règle de mise B jour est appliquée, sinon une règle 
de révision est appliquée. La corrélation peut être totale, i.e. évidence d'un jugement 
inclue dans un autrz, ou partielle. Dans les deux situations, le système choisi le jugement 
avec la confiance la plus élevée (basé sur le plus d'évidence). Lorsque l'évidence n'est 
pas corrélée, la règle de révision est appliquée pour obtenir un jugement basé sur une 
évidence combinée. Ainsi, à partir de deux jugements "ScP (f;, c,)" et "ScP 6, c,)" la 
conclusion suivant peu être obtenue: "ScP  V, c)" où f = (wJ;+rv,J)/(w,+iv,). et 
C = ( I V , + W , ) / W , + ~ ~ +  1). 
L'approche SRNA possède des propriétés similaires à I'approche Bayesienne. Ces deux 
approches constituent des modèles normatifs pour Ia gestion des connaissances et le 
jugement en présence d'incertitudes, mais sont basées sur des hypothèses différentes 
concernant I'enviro~ement dans lequel le modèle est appliqué. Dans le modèle 
Bayesien, un événement ou une proposition est incertaine alors que sa probabilité ou son 
degré d'incertitude est généralement certain. Les ressources des règles sont ignorées. Par 
contre, dans l'approche SRNA, l'insuffisance de connaissances et de ressources est 
assumée. La théorie des probabilités ne considêre que les évidences extentiomelles alors 
que le SRNA considère les évidences extentiomelles et intentionnelles également lors 
d'un jugement. 
II existe plusieurs différences concrètes: 1) Dans l'approche Bayesienne, les opérations 
sont effectuées à l'intérieur d'une même distribution impliquant une évaluation des 
probabilités basée sur un même ensemble de connaissances; 2) Dans I'approche SRNA, 
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chaque jugement est évalué individuellement et il est nécessaire d'indiquer l'évidence. 
C'est pourquoi une mesure de confiance est utilisée. 3) Plutôt que d'utiliser des règles 
"globales", l'approche SRNA utilise des règles "locales", i. e. que l'incertitude des 
conclusions dépend des prémisses. Par exemple lorsque que le théorème de Bayes est 
utilisé pour mettre à jour une fonction de distribution, la plupart des probabilités doivent 
ètre recalculées; 4) L'approche SRNA permet d'obtenir, implicitement ou explicitement, 
des résultats conflictuels. Une règle de mise à jour et de révision, non disponible dans le 
modèle Bayesien, permet de gérer des jugements. 
Bien que développé pour ètre un modèle normatif, le SRNA montre des comportements 
heuristiques généralement observés lors d'un jugement en présence d'incertitudes 
(Morgan et al., 1990): 
1 )  La disponibilité, i.e. la facilité avec laquelle les exemples ou les cas peuvent être 
trouvés, est une caractéristique commune dans un jugement intuitif des probabilités. 
2) La représentativité, i.e. le degré de similarité, est souvent utilisée comme probabilité 
dans le raisonnement humain. Cette approche amène des erreurs parce que la 
représentativité, n'est pas influencée par plusieurs facteurs qui devraient affecter le 
jugement (Tversky et Kahneman, 1974). Les jugements de similarité sont basés sur 
des facteurs intentionnels plutôt qu'extensionnels comme les lois des probabilités. Le 
modèle considère l'intension et l'extension de façon équivalente, lesquels affectent 
également le jugement . 
L'ajustement des jugements de probabilité antérieurs en présence de nouvelles évidences 
et l'ancrage, i.e. un ajustement insuffisant des jugements initiaux, observés dans le 
raisonnement humain sont aussi présents dans le modèle SRNA. Ainsi, si l'évidence 
supportant deuw jugements est corrélée, une règle de mise à jour est appliquée (si la 
confiance d'un estimé antérieur est inférieure, il est remplacé), sinon il y a révision (la 
nouvelle fréquence est la somme pondérée de la fiéquence des prémisses). 
5. ÉVALUATION DES INCERTITUDES DANS UNE 
PROCÉDURE D'ÉVALUATION ÉCOTOXICOLOGIQUE 
Les processus de prise de décision doivent souvent considérer des données imprécises, 
des informations partielles, et des faits approximatifs ou contradictoires. En effet. 
lorsqu'une démarche d'évaluation est appliquée, des incertitudes sont associées aux 
différents paramètres d'évaluation utilisés. La démarche d'ÉRÉ intègre des connaissances 
expertes empreintes d'incertitudes. Les données générées et utilisées dans le cadre de 
cette évaluation sont généralement imprécises et incertaines. La démarche bÉRÉ doit 
intégrer une évaluation des incertitudes (Martel et Macfarlane, 1995). Ces demères 
doivent être identifiées, évaluées et gérées lors du processus d'évaluation (Suter, 1990; 
US EPA, 1992a; Suter, 1993; US EPA, 19%; CCME, 1996a; Chassé et al., 1996). 
5.1 LES SOURCES D'INCERTITUDES 
Les activités scientifiques contribuent à identifier et a réduire les incertitudes. Ces 
incertitudes jouent un rôle important en évaluation du risque. Le risque provient de 
l'existence d'un danger et des incertitudes concernant ce danger. Le danger est une 
conjonction hypothétique entre un agent potentiellement nocif et un sujet susceptible 
d'être exposé. Le risque est le résultat de l'incertitude concernant les conséquences d'une 
situation dangereuse. Les sources d'incertitudes sont liées aux variables et aux différents 
moyens utilisés lors de l'évaluation, et contribuent a rendre les conclusions de l'ÉRÉ 
incertaines ou imprécises. 
L'incertitude est un terme très vague utilisé pour décrire une multitude de concepts 
(Morgan et al., 1990). L'incertitude peut survenir en raison d'informations incomplètes, 
d'un désaccord entre deux sources d'informations, d'une imprécision linguistique, d'une 
quantité, d'une erreur, d' une variabilité statistique, d'un jugement subjectif, etc. Jusqu'à 
présent, les analyses de I'incertitude ou de sensibilité effectuées lors des évaluations de 
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risque tendent a utiliser un seul type d'incertitude et de négliger les autres (Finkel, 1990). 
La taxonomie des incertitudes varie selon les auteurs et la structure développée. 
Selon Finkel (1990), les incertitudes peuvent être divisées en quatre catégories: 1) Les 
paramètres (erreurs de mesure, erreurs aléatoires, erreurs systématiques); 2) Les modèles 
(variables estimées, variables exclues, conditions anomales, formulation incorrecte); 3) 
les règles de décision (mesures, descnpteurs statistiques, paramètres, méthode 
d'estimation du risque); 4) La variabilité. 
Morgan et Henrion ( 1990) ont suggéré de diviser l'incertitude en sept catégories: 1) Les 
quantités empiriques (variation statistique, jugement subjectif, imprécision linguistique, 
variabilité, désaccord, approximation); 2) Les constantes physiques; 3) Les variables de 
décision (quantités qui permettent de prendre une décision); 4) Les paramètres 
quantitatifs (les références; e.g. la tolérance au risque); 5) Les variables indépendantes 
(utilisées pour identifier une cellule spatiale ou temporelle); 6) Les paramètres du 
modèle (spécifie le domaine du modèle); 7) Les critères de sortie (variables utilisées 
pour classer ou mesurer la désidérabilite d'un événement. 
D'une façon globale et simplifiée, les incertitudes en ÉRÉ peuvent provenir de trois 
sources principales (Suter, 1990; Suter, 1993): la Stochasrtcité, l'Ignorance, et l'Erreur. 
Ces trois catégories pourraient aussi être divisées en plusieurs sous-catégories qui 
devraient inclure les catégories énumérées précédemment. De plus, certaines incertitudes 
peuvent appartenir a plusieurs catégories, indépendamment du système taxinomique 
utilisé. Par exemple, l'incertitude conceptuelle associée aux modèles mathématiques, aux 
études empiriques et aux études expérimentales, est composée en grande partie 
d'ignorance concernant la nature des phénomènes, mais aussi de stochasticité et d'erreur. 
Les incertitudes provenants de diverses catégories peuvent entraîner des incertitudes 
dans d'autres catégories. Une incertitude peut être la résultante de plusieurs autres 
incertitudes. Le jugement professionnel est subjectif parce qu'il considère plusieurs types 
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d'incertitudes. Le jugement entraîne évidemment un certain niveau d'incertitude qui doit 
être géré par les évaluateurs et les gestionnaires. 
5.1.1 La Stochasticité 
La Stochasticité réfêre à la variabilité aléatoire inhérente aux phénomènes. Elle constitue 
une proportion de l'incertitude qui peut être décrite et estimée, mais qui ne peut être 
réduite parce qu'elle est une caractéristique inhérente des systèmes évalués. C'est le 
résultat de l'intrusion des incertitudes à petite échelle dans un phénomène a grande 
échelle à travers des facteurs amplificateurs ou multiplicateurs aléatoires. Ces 
incertitudes à petite échelle peuvent être associées à de vrais processus physiques 
quantiques aléatoires. Cependant, cette stochasticité a petite échelle n'est pas 
nécessairement aléatoire. Un système peut être dépendant des conditions initiales. La 
conséquence est qu'un système déterministe peut avoir une partie imprédictive parce que 
les conditions initiales ne peuvent être parfaitement spécifiée en raison d'un manque de 
connaissance (e.g. la météo). 
5.1.2 L'Ignorance 
L'Ignorance réfere aux connaissances imparfaites ou incomplètes de certains aspects 
d'un système au moment de son étude. Ces connaissances limitées au moment de 
l'évaluation pourront être complétées par la suite, parce certains aspects importants 
auront été identifiés lors de l'étude ou développés dans un autre contexte. Cette 
ignorance peut être fondamentale pour certaines problématiques scientifiques. Ainsi, 
l'existence d'un phénomène inconnu lors de l'étude entraîne une évaluation incomplète. 
Par exemple, l'ignorance du phénomène des pluies acides avant les années 1970 rendait 
l'évaluation des effets environnementaux des émissions sulfuriques incomplète. Ce type 
d'incertitude que constitue l'ignorance fondamentale ne peut être décrit ou quantifié 
parce qu'il ne peut être identifié au moment de l'étude (Suter et al., 1987; Suter, 1993). 
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L'ignorance la plus commune résulte de l'incapacité à mesurer, décrire ou déterminer 
correctement et précisément certains éléments pertinents à l'estimé de risque. Par 
exemple, il s'avère pratiquement impossible de tester toutes les réponses toxicologiques 
pour toutes les espèces exposées à un contaminants donné. L'ignorance regroupe donc 
l'information incomplète et imprécise que peut exiger une approximation, une 
simplification, une extrapolation ou autre pour facilité l'évaluation. La littérature 
scientifique, notamment sur l'incertitude en évaluation de risque, contribue cependant à 
identifier, quantifier et réduire ce type d'incertitude. 
5.1.3 L'Erreur 
L'erreur réfere principalement à l'erreur humaine causée par inadvertance. Elle peut se 
manifester lors de l'identification. de mesures, d'analyses, d'enregistrement de données, 
de compilation de données, de calculs ou autres. Par exemple, l'utilisation d'un modèle 
mathématique hors des limites prescrites peut engendrer ce type d'incertitude. Cela est 
généralement un problème de contrôle de la qualité. Un programme d'assurance et de 
contrôle de la qualité (AQKQ) complet et adéquat (analyses et activités) lors de 
l'évaluation contribue à réduire ce type d'incertitude. Ainsi, l'Erreur peut devenir 
négligeable par rapport aux autres types d'incertitudes. La réduction des incertitudes est 
généralement proportionnelle à la rigueur et à l'efficacité du programme de AQ/CQ. 11 
est cependant difficile de complètement l'éliminer. 
5.2 LE ROLE DU JUGEMENT EXPERT 
L'opinion des experts joue un rôle important en ÉRÉ, même dans les évaluations 
techniques quantitatives complexes (Suter, 1993). Le jugement réalisé en présence 
d'incertitude relie fréquemment une valeur numérique à un raisonnement cognitif 
heuristique (Morgan et al., 1990). Le jugement des experts est inévitablement subjectif 
puisque chaque individu ne peut évaluer les incertitudes de la même façon, et ce pour 
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différentes raisons (e-g. co~aissances,  expériences, compréhension du problème, 
préférences). Plusieurs spécialistes peuvent avoir une opinion partiellement ou 
totalement différente. En fait, la nature des problèmes écologiques est généralement 
vague. De plus, les différentes théories écologiques ne font pas toujours I'unanimité et 
certains aspects de la composante biologique des systèmes sont souvent mal connues ou 
imprévisibles. 
Dans plusieurs circonstances, les différences entre les opinions des experts sont utiles et 
souhaitables. Dans certains cas, elles peuvent entraîner des erreurs ou des biais 
significatifs. 11 est reconnu qu'une démarche correctement articulée et des justifications 
claires permettent d'améliorer la qualité des jugements. Cependant, les auteurs évitent 
généraiement de discuter de cet aspect non négligeable. L'intérêt est plutôt de démontrer 
comment les données et les modèles peuvent être utilisés pour améliorer la crédibilité, la 
consistance, I'accessibilité et la reproductibilité de 1'ÉRÉ. 
Les méthodes développées en ÉRÉ tentent de réduire les aspects subjectifs. Les 
méthodes utilisées pour évaluer le jugement sont souvent sophistiquées et généralement 
de nature probabiliste (Morgan et a/., 1990). Suter ( 1993) prétend qu'on devrait examiner 
la disponibiliti des méthodes quantitatives et utiliser le jugement des experts lorsque 
cette quantification est impossible. Cependant, il est pratiquement impossible de retirer 
le jugement compte tenu des nombreuses étapes, souvent décisionnelles, que comporte 
i'ÉRÉ. De plus, les résultats d'une E& doivent être interprétés en relation avec le 
contexte et les objectifs fixés par les gestionnaires. 
5.3 LA CARACTÉRISA T/ON ET LA QUANTIFICA TION DES 
1NCERTlTUDES 
La caractéristique principale qui distingue l'évaluation du risque par rapport a une étude 
d'impact environnementale est l'emphase mise sur la caractérisation et la quantification 
de l'incertitude. Cependant, il existe plusieurs sources distinctes d'incertitudes d'intérêt 
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pour 1'ÉRÉ. Ces catégories restent très générales et plusieurs approches ont été 
développées pour quantifier et gérer les différents types d'incertitudes. En général, la 
littérature reconnaît la nécessité d'améliorer la qualité de l'information et de l'évaluer. 
Les méthodes utiles sont actuellement en développement (Geweke. 1992; Shevenell et 
Hofhan, 1993; Burns et al., 1994; Dakins et al., 1994; Dale, 1994; Bingham et al., 
1995; Bogen, 1995; Mallawatantri et Mulla, 1996; Labianiec et al., 1997) et discute des 
approches probabilistes et du jugement expert pour les quantifier. Selon Suter (1993), 
peu importe l'approche théorique utilisée (e.g. Bayesienne, théorie des ensembles 
floues), la source d'information de base est toujours la même: les données, les modèles et 
I'analyse experte. 
II existe trois types d'incertitudes qui présentent un intérêt particulier en ÉRÉ lors de 
l'analyse de l'incertitude, et qui contribuent à estimer la crédibilité d'une prédiction 
(Suter, 1993): la stochasticité, les erreurs liées aux paramètres et les erreurs liées aux 
modèles. Les deux premiers types peuvent être quantifiés a l'aide de méthodes 
statistiques ou de modèles déterministes (Holfman et Gardner, 1983). En pratique, 
l'utilisation de l'approche statistique pour quantifier les incertitudes est compliquée parce 
qu'il faut considérer les erreurs de mesure pour les variables dépendantes et 
indépendantes, et combiner les erreurs quand des extrapolations multiples doivent être 
faites. Des approches analogues sont utilisées pour quantifier l'incertitude des paramètres 
dans les modèles rnécanistiques. 
Les approches mathématiques utilisées incluent I'analyse de sensibilité, qui permet 
d'évaluer l'effet de chacun des paramètres sur le calcul de l'exposition et du risque, et 
l'analyse des erreurs ou des incertitudes, qui permet d'évaluer l'effet sur la sortie du 
modèle de l'incertitude associée aux différents paramètres (Gardner et al., 1 98 1). 
L'analyse Monte Carlo est sans doute l'approche la plus utilisée pour effectuer cette 
analyse (Marsh et al., 1993; Shevenell et Hoffinm, 1993; Daluns et al., 1994; Keenan et 
al., 1994; Hoffman et Hammonds, 1994;.Loranger et Courchesne, 1997). Cette approche 
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a l'avantage d'être d'application générale et facile à appliquer aux modèles 
rnécanistiques. De plus, les estimations et les distributions peuvent être obtenues par 
différentes méthodes (e.g. séries temporelles, échantillonnage, expérimentation en 
laboratoire). L'effet sur les résultats donnés par le modèle, des différentes incertitudes 
associées aux paramètres et les corrélations entre les paramètres peut être quantifiés. 
L'un des types d'incertitude le plus problématique, et potentiellement le plus important 
en ÉRÉ est l'erreur associée au modèle. Ces erreurs sont généralement associées au choix 
des variables, à la formulation et aux limites (Frontières) du système. 11 existe deux 
méthodes pour évaluer ces erreurs. La première consiste à effectuer des mesures en 
laboratoire ou sur le terrain pour valider le modèle. II est cependant reconnu que les 
modèles développés pour des problématiques spécifiques sont difficiles à utiliser, 
interpréter ou extrapoler à d'autres sites ou conditions. La deuxième méthode implique 
l'utilisation et la comparaison avec d'autres modèles. Ces modèles alternatifs peuvent 
être Fondamentalement différents. Par exemple, un modèle d'extrapolation statistique 
peut être comparé a un modèle mécanistique. 
5.4 L'INCERTITUDE ET LES PARAMÈTRES 
Les incertitudes qui contribuent 3 la probabilité d'un effet en ÉRÉ dépendent du niveau 
organisationnel du paramètre d'évaluation. Ce paramètre est l'expression formelle de la 
valeur a protéger. La mortalité dans une population exposée ou la réduction de la 
production de poisson représente des exemples de paramètres d'évaluation. 
Le plus petit niveau organisationnel d'un paramètre d'évaluation en évaluation du risque 
est l'organisme. Il est possible d'estimer le risque au niveau d'un individu spécifique si 
l'information concernant un événement non désiré est disponible. Cependant, cette 
situation n'est généralement pas évaluée. En pratique, les probabilités individuelles sont 
estimées à partir des populations. Les populations représentent le niveau organisationnel 
Évaluation des incertitudes 7 1 
le plus élevé en analyse du risque a la santé humaine (AR; risque individuel). En ÉRÉ, 
les populations constituent le plus faible niveau organisationnel considéré pour évaluer 
le risque. Comme pour l'AR, qui traite les populations comme un ensemble d'individus 
(risque a la population), 1'ÉR.É peut considérer les populations d'organismes, les 
communautés et les écosystèmes comme un agrégat d'entités individuelles. Les 
fréquences ou probabilités des effets sur les entités individuelles peuvent être calculées 
sans identifier les entités concernées. Par exemple une distribution log-normale de la 
sensibilité des espèces dans une communauté biotique peut être utilisée pour fixer un 
critère au cinquième centile (i.e. probabilité de 0.05 d'obtenir des effets chez les espèces 
choisies). Ces Fréquences et nombres d'effets dans une population sont généralement 
traitées de façon déterministe, notamment en AR a la santé. Dans ce cas, les entités 
individuelles sont traitées comme étant à risque, mais les niveaux organisationnels 
supérieurs sont sujets à des d'effets. L'incertitude associée à une estimation réelle des 
fréquences effets lors d'extrapolation entre espèces (e.g. animaux aux humains) est 
généralement réduite à l'utilisation de Facteurs de sécurité. 
Les populations d'organismes et les niveaux supérieurs d'organisation peuvent être traités 
comme des entités individuelles avec des caractéristiques qui peuvent être à risque. Pour 
les populations, cela inclut la densité, les structures d'âge, l'extinction, et la biomasse 
récoltable. Pour les communautés et les écosystèmes, cela inclue la productivité, la 
diversité, et le climat. Les incertitudes liees à l'évaluation de ces systèmes sont 
différentes de celles évaluées au niveau individuel. Puisqu'il est difficile de trouver des 
populations d'organismes exposées au même danger, les probabilités d'effets sur un 
système individuel en ÉRÉ sont tirées de fréquences d'occurrence d'effets dans des 
systèmes similaires (nommée "credibility"). Ainsi, s'il y a 30% de chance qu'un effluent 
amène l'extinction d'une population de poissons, cela signifie que l'évaluateur n'est pas 
certain de l'effet de l'effluent, mais qu'il estime que cet effet pourra survenir dans 30% 
des cas (Suter, 1990). 
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5.5 L'INCERTITUDE ET LES MODÈLES MA THEMA TIQUES 
Un modèle mathématique est l'ensemble des expressions mathématiques comprenant un 
certain nombre d'unités fonctio~elles (attributs) fluctuant dans l'espace et le temps, et 
reliées entre elles par des flux d'informations associés a des sources de matière ou 
d'énergie (Loranger, 1994). Les modèles mathématiques sont des représentations 
imparfaites de systèmes réels qui permettent d'en comprendre la complexité en terme de 
structure et de fonctionnement. Par conséquent, une attention particulière doit être 
apportée a ces modèles en terme de source d'incertitude et la façon dont les incertitudes 
associées aux données d'entrée se propage dans le modèle est à considérer. 
5.5.1 L'incertitude conceptuelle 
L'incertitude conceptuelle représente ici l'incertitude associée aux hypothèses du modèle. 
Cette incertitude constitue un problème évident pour les modèles mathématiques par 
rapport aux autres méthodes d'évaluation, telles les études de laboratoire ou de terrain. 
Ces modèles sont des abstractions conceptuelles qui permettent de représenter et 
simplifier des phénomènes complexes généralement deja simplifiés lors d'études 
antérieures qui sont elles-mêmes des abstractions. Cette incertitude est composée en 
grande partie d'ignorance concernant la nature des phénomènes, mais aussi de 
stochasticité et d'erreurs. 
Il est possible d' éval uer l'incertitude conceptuelle en comparant des modèles qui utilisent 
des hypothèses et des structures différentes. Ces comparaisons indiquent si le résultat de 
la modélisation d'un phénomène est variable ou non. La comparaison permet aussi de 
tester les hypothèses et les paramètres du modèle afin de le calibrer et de le valider. La 
validation du modèle permet de réduire l'incertitude conceptuelle. 
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5.5.2 Lf incertitude quantitative 
L'utilisation d'un modèle mathématique implique que des valeurs numériques soient 
associées aux paramètres. Les méthodes utilisées pour estimer l'incertitude d'un 
paramètre individuel et l'incertitude totale associées aux paramètres d'un modèle sont 
relativement bien développées. Les panmètres environnementaux sont souvent 
hautement variables et/ou difficiles à mesurer. La Façon d'estimer les incertitudes dépend 
du type d'incertitude considéré (e-g. stochasticité, ignorance). Les paramètres 
stochastiques en modélisation environnementale sont souvent associés aux données 
météorologiques. L'incertitude résultant de l'ignorance pour un paramètre est constituée 
de la variance de la valeur mesurée pius l'incertitude associée a I'extnpolation entre 
l'entité mesurée et l'entité représentée par le pararnètre. 
Dans certains cas, il n'existe pas de distribution de Fréquence pour estimer un paramètre 
stochastique, ou aucune mesure ou modèle d'extrapolation n'est disponible pour estimer 
une distribution de fréquence due à I'ignorance. Dans ce cas, il est nécessaire de recourir 
au jugement professionnel, lequel est plus efficace et plus fiable s'il est basé sur des 
données scientifiques. 
Le processus actuellement utilisé pour évaluer l'effet combiné de tous les paramètres sur 
les variables de sortie d'un modèle mathématique est connu sous le nom d'analyse de 
i'i~zcertitrrde ou d 'analyse d'erreur. Cette analyse de l'incertitude utilise généralement la 
simulation Monte Carlu dans laquelle est appliquée de façon itérative des valeurs 
choisies au hasard d'une distribution de fréquence des paramètres. Cette technique 
permet de réaliser une anaiyse de sensibilité. Cette dernière vise à évaluer le degré 
d'incertitude associé aux paramètres des équations du modèle. Le résultat de cette 
simulation est une distribution de Mquence d'une variable de sortie (prédiction du 
modèle) permettant ainsi d'observer le comportement du modèle et la réponse aux 
variations des paramètres. L'analyse de sensibilité peut être réalisée lors de la création 
des équations (calibration) ou lors de la validation. 
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5.5.3 L'erreur 
Elle résulte d'erreurs mathématiques ou d'erreurs introduites lors de la programmation ou 
de l'entrée des variables. Les erreurs sont détectées et éliminées ou réduites, mais 
généralement non estimées. Les erreurs peuvent être détectées par un contrôle adéquat. 
Une approche plus zénérale consiste a vérifier l'adéquation des résultats calculés par le 
modèle et mesurés expérimentalement ou Nt situ. Le modèle devrait fournir une solution 
juste des équations et simuler correctement la situation pour laquelle il a été conçu. 
5.5.4 La calibration et la validation 
La calibration est une étape de la formulation qui permet de vérifier si les résultats du 
modèle correspondent à ceux mesurés. Elle consiste a solutionner le modèle pour des 
conditions environnementales connues et pour lesquelles des données expérimentales 
sont disponibles. II est alors possible d'ajuster les paramètres du modèle afin que la 
réponse en terme de grandeur et de tendance soit semblable à celle observée. Cette étape 
constitue la partie la plus importante du développement et d'évaluation d'un modéle. 
Elle permet généralement de réduire les erreurs. 
La validation est la procédure qui permet d'évaluer l'adéquation des résultats obtenus par 
le modèle calibré a partir d'un ensemble différent de conditions environnementales pour 
lesquelles des données expérimentales sont disponibles. Cette étape permet de 
déterminer si le modèle est applicable à d'autres situations. Les données de validation 
devraient idéalement inclure un ensemble varié de conditions. La validité du modèle 
s'accroît avec l'utilisation et le nombre de réponses satisfaisantes. Dans certains cas, la 
validité d'un modèle peut être quantifiée par régression des valeurs estimées contre celles 
observées pour diverses conditions. 
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L'lNCERTITUDE ET LES ÉTUDES EMPlRlQUES 
Les effets de l'exposition à un agent stresseur sont souvent évalués à I'aide d'un 
traitement statistique appliqué aux données tirées d'itudes empiriques telles les études 
épidémiologiques ou d'accident. Les études empiriques sont aussi utilisées pour évaluer 
le devenir ou l'exposition à une contamination. Les évaluations basées sur les études 
empiriques comportent des incertitudes différentes de celles issues des modèles 
mathématiques. 
5.6.1 L'incertitude cooceptuelle 
L'incertitude conceptuelle représente ici l'incertitude associée aux hypothèses des études 
empiriques. Ces dernières comportent deux principaux problèmes conceptuels. Le 
premier est temporel car elles assument que le futur sera comme le passé. Les 
hypothèses de similarité temporelles peuvent prendre la forme d'une identité présumée 
(e-g. le taux de mortalité future sera la même) ou d'une tendance (e.g. le taux de mortalité 
continuera a augmenter). Ces hypothèses sont intéressantes, mais elles sont 
Fondamentalement fausses. Le second problème conceptuel est catégorique car ces 
études assument que la population mesurée est la même que la population d'intérêt. Ce 
type d'incertitude résulte de l'hypothèse statistique que deux populations sont identiques 
ou di fferent par un facteur étudié. La comparaison de deux populations peut amener, en 
l'absence d'une compréhension complète des différents facteurs, une confusion à propos 
des effets réels. 
5.6.2 L'incertitude quantitative 
La source majeure d'incertitude quantitative est I'échantillomage. Tous les échantillons 
(e.g. organismes, sols, eaux) peuvent être caractérisés par des statistiques descriptives 
(e.g. moyenne, variance). Ces caractéristiques permettent l'induction statistique (i.e. 
I'extrapolation a la population statistique), afin de porter un jugement sur un cas plus 
général. Le problème est relié a l'échelle d'observation. Il est souvent difficile de 
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caractériser les incertitudes d'une sous-population hétérogène, en particulier si I'on 
considère la population homogène. Les incertitudes associées à l'échantillonnage 
peuvent être estimées et minimisées par l'usage de techniques d'investigation statistiques 
(Suter, 1990). 
5.6.3 L'erreur 
Les erreurs dans les études empiriques résultent d'une mauvaise identification, d'erreurs 
Ion de l'enregistrement ou dela compilation des données, ou d'inexactitudes dans les 
calculs. Les erreurs peuvent aussi provenir de méthodes de mesures imprécises, 
inadéquates ou mai exécutées. Des informations incomplètes ou fausses provenant 
d'individus interrogés ou consultés peuvent aussi introduire des erreurs dans ce type 
d'étude. 
5.7 L'INCERTITUDE ET LES ÉTUDES EXPERIMENTALES 
Les études expérimentales sont principalement utilisées lors de I'évaluation des effets. 
Les fonctions concentration-réponse, les concentrations létales médianes (CL,,), les 
concentrations seuils d'effet (CSE) et d'autres statistiques descriptives des résultats des 
tests de toxicité représente la principale expression des effets toxiques en ÉRÉ. 
Cependant, l'évaluation de l'exposition est quelques fois basées sur des études 
expérimentales impliquant l'utilisation de traceurs chimiques ou biologiques plutôt que 
In modélisation du transport et du sort d'un contaminant (Suter, 1990). 
5.7.1 L'incertitude conceptuelle 
L'expérimentation, contrairement aux études empiriques, peut permettre d'élucider ou 
vérifier la cause d'un problème puisqu'elle permet le contrôle des conditions. Cependant 
ce contrôle introduit des problèmes conceptuels. L'utilisation d'un modèle physique 
simple, tel un test de toxicité avec une espèce et un contaminant (e.g. germination avec 
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la laitue), amène une source d'incertitude liée a la conceptualisation. Cette incertitude est 
gérée en appliquant un facteur de sécurité suffisant pour couvrir les différences entre les 
espèces, les conditions. les cycles de vie et d'autres facteurs (Dourson et Stara, 1983). 
L'incertitude est proportionnelle à l'ampleur du facteur de sécurité. L'imprécision de ces 
facteurs est illustrée par le fait qu'ils varient généralement d'un ordre de grandeur (e.g. 
1 O, 100, 1000). 
5.7.2 L'incertitude quantitative 
L'incertitude quantitative. dans les études expérimentales provient de l'incertitude 
associée dans les résultats expérimentaux et des extrapolations des résultats pour obtenir 
le paramètre de mesure désiré (e.g. CI,,). L'incertitude dans les résultats est due à la 
variance entre les unités expérimentales, l'échantillonnage, les mesures, et la 
stochasticité du système dans lequel l'expérience est réalisée. Les méthodes statistiques 
utilisées pour élaborer et analyser les résultats d'une expérience sont bien développées et 
connues des analystes. Par exemple, les intervalles de confiance et la variance sur une 
fonction concentration-réponse sont utilisés pour estimer l'incertitude statistique liée aux 
valeurs de toxicité (e-g. CL,,,). 
Les résultats de toxicité sont quelques fois extrapolés via des équations, définis par une 
analyse de régression. afin d'estimer les effets dune substance pour une autre espèce. 
Dans ce cas, l'incertitude est estimée à l'aide de l'équation appliquée aux intervalles de 
confiance des données expérimentales. Par exemple, la CL,, et ses intervalles de 
confiance d'un essai sont utilisés pour estimer, a l'aide d'équation de régression, la CL, 
et les intervalles de confiance pour une autre espèce. 
5.7.3 L'erreur 
Les études expérimentales peuvent potentiellement contenir les mêmes erreurs que les 
études empiriques, i.e. des erreurs associées aux observations, aux mesures, à la 
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compilation des données, et aux calculs de résultats. En plus, dû au fait que 
l'expérimentateur crée et contrôle l'expérience, il existe des erreurs potentielles pour les 
conditions expérimentales (e.g. âge, espèce, concentration d'exposition, température). 
5.7.4 La validation 
La validation d'une étude expérimentale en évaluation du risque requiert généralement 
une comparaison de résultats expérimentaux avec la réponse des organismes exposés au 
même danger observée sur le terrain. Cependant, les études de suivie nécessaires sont 
souvent difficiles à réaliser, dispendieuses, et donnent quelques fois des résultats 
ambigus. Une autre possibilité consiste à comparer les résultats d'un ou plusieurs 
systèmes expérimentaux avec différents degrés de complexité. Par exemple, les résultats 
obtenus en laboratoire avec une seule espèce sont comparés avec ceux obtenus en 
microcosmes ou en mésocosmes. (Cairns et Cheny, 1983; Giddings et Franco, 1985; 
Svendsen et Weeks, 1996a; 1996b). Cette approche, quoique moins dispendieuse, est 
cependant une forme de validation moins complète qu'une étude de la réponse réelle des 
communautés sur le terrain. Elle est surtout utilisée pour révéler les causes des 
différences entre les résultats obtenues. La Forme In plus commune de validation pour les 
études expérimentales est la comparaison des résultats avec d'autres investigateurs (e.g. 
études inter-laboratoires) ou d'autres études concernant un même type de contaminant 
dans un systeme expérimental semblable. Cette validation indique si certaines 
manipulations ou particularités d'une méthode influencent les résultats. Elle pexmet 
d'estimer à l'aide de statistiques descriptives la variance de l'essai (reproductibilité, 
fiabilité). Elle ne donne cependant pas d'informations sur la représentativité du système 
expérimentale par rapport a l'enviromement, à savoir si toutes les caractéristiques 
critiques sont présentes dans le systeme. 
6. GESTION DE LA QUALITÉ DES CONNAISSANCES 
DANS UNE PROCÉDURE D'ÉVALUATION 
ÉCOTOXICOLOGIQUE 
Quoique présentes à tous les niveaux de l'évaluation (évaluation de l'effet. de 
l'exposition, ÉDÉ, ÉRÉ), les incertitudes ne sont généralement considérées qu'au 
moment de l'étape d'Évnliralion et lors de la Gestion du risque. Quelquefois, des plans 
d'échantillonnage ou d'analyse sont établis avant d'initier les activités descriptives (e.g. 
prélèvements, analyses chimiques et toxicologiques). Aussi, lorsque des méthodes 
statistiques sont utilisées pour le calcul des résultats, certaines incertitudes de nature 
stochastique sont considérées. Toutefois, la gestion des connaissances et de leurs 
incertitudes est presque totalement réalisée lors de la phase d'évaluation, lorsque que 
toutes les données sont disponibles. L'utilisation de modèles stochastiques tel que les 
analyses statistiques et les modèles de simulation sont généralement préconisés pour 
évaluer et gérer les incertitudes, et faciliter la pnse de décision. Cependant, le jugement 
expert, relativement subjectif mais efficace, est largement considéré pour la pnse de 
décision par le gestionnaire. Dans la plupart des cas, un jugement structuré et détaillé 
utilisé, conjointement avec des outils adéquats permet d'obtenir une meilleure 
discrimination. Certains résultats aberrants ou confondants peuvent alors être jugés et 
interprétés en fonction des co~aissances ou des erreurs liées à l'évaluation. Ce jugement 
peut compliquer ou biaiser l'évaluation, en raison de l'hétérogénéité des connaissances. 
Des erreurs humaines peuvent aussi s'ajouter, rendant les résultats de l'évaluation non 
utilisables ou différents de la réalité. 
6.1 MÉTHODES UTILISEES POUR DECRIRE L 'INCERTITUDE 
Le résultat de l'analyse des incertitudes est une description qualitative ou quantitative, 
souvent graphique de l'incertitude par rapport au risque. Le gestionnaire qui devra 
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prendre une décision doit être capable d'interpréter de telles descriptions et être familier 
avec les avantages et désavantages de chacun (Finkel, 1990). 11 existe plusieurs 
méthodes pour décrire l'incertitude. Ces méthodes diffërent selon: 1) la quantité 
d'information; 1) la clarté de la description et la Facilité à comprendre l'information; et 3) 
l'habilité de la méthode à présenter certaines parties de l'information concernant 
l'incertitude. Des méthodes peuvent informer le gestionnaire à propos des chances 
relatives que des valeurs soient effectivement les vraies valeurs. D'autres méthodes 
décrivent bien les probabilités qu'une vraie valeur soit dans une plage donnée. 
6.1.1 Les probabilités 
L'expression de l'incertit~ide est souvent réduite à une simple description probabiliste, i.e. 
quelle est la probabilité qu'un événement ou condition donné survienne (eg. P 1 0.05). 
Ce type de description, utilisée de façon générale en science, est utile dans plusieurs cas. 
Cependant, In simplicité de cette description peut quelques fois engendrer une utilisation 
non appropriée de la méthode et ou biaiser la compréhension d'un phénomène. Les lois 
probabilistes ne s'appliquent pas a toutes les quantités. Aussi, plusieurs types de 
variables continues utilisées en ÉRÉ n'ont pas avantage à être réduite à une fome 
dichotomique. 
Les lois probabilistes sont notamment utiles pour estimer les intervalles statistiques de 
confiance à 95% (P 1 0.05) lors du calcul d'un résultat de toxicité ou pour comparer des 
groupes d'essai à des groupes contrôles. 
6.1.2 Les boîtes d'intervalle 
L'utilisation d'un intervalle suppose que la quantité incertaine est une variable continue. 
La simple utilisation des intervalles permet d'éviter l'utilisation d'informations 
qualitatives sur la vraie valeur et de se concentrer sur les extrêmes. Les intervalles de 
confiance, souvent utilisées pour décrire des erreurs d'échantillonnage ou l'incertitude 
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concernant un résultat de toxicité, représentent une variation de cette méthode. Ces 
intervalles peuvent être représentés graphiquement en combinant la valeur estimée et 
l'intervalle probable (e-g. P 5 0.05) sur un même diagramme (e.g. barres d'erreur). 
Plusieurs intervalles relatifs à un même estimé peuvent être utilisés ( e g .  intervalle 
absolu et intervalle probable). 
Il existe des limites ou désavantages statistiques à présenter l'information sous forme 
d'intervalle. Ainsi, l'information n'indique pas si ia probabilité des valeurs change dans 
l'intervalle. Aussi, l'intervalle ne donne pas d'informations statistiques telles que la 
moyenne et la variance. Cette présentation devrait être accompagnée d'une analyse 
cr i  tique. 
6.1.3 Les histogrammes et les diagrammes en pointe de tarte 
Les histogrammes et les diagrammes en pointe de tarte permettent de présenter des 
quantités spécifiques, telles que des valeurs possibles, et globales ( e g .  probabilité totale) 
sur un même diagramme. Les histogrammes, aussi appelés distributions de Fréquences, 
utilisent des barres verticales pour représenter des valeurs (cg. probabilités) relatives. 
Les diagrammes en pointe de tarte utilisent des sections d'un cercle pour représenter les 
valeurs (e.g. probabilités) relatives. 
6.1.4 Les fonctions de densité probabilistes (FDP) 
Elles représentent un outil fondamental pour l'analyse de risque descriptive. Ces 
fonctions continues sont analogues aux histogrammes. Cependant, les fonctions ne sont 
pas des mesures directes de probabilité comme les histogrammes. II existe plusieurs FDP 
communes (e-g. uniforme, triangulaire, lognormale, exponentielle). Ces fonctions 
présentent plus dinformations qu'un simple intervalle, avec les mêmes limites, mais 
contraignent les valeurs à être équiprobables dans l'intervalle donné. Les simulations 
Monte Carlo utilisent ces fonctions pour générer des valeurs aléatoires. 
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6.1.5 Les fonctions de densité cumulative (FDC) 
Elles représentent une alternative aux FDP, en facilitant le calcul des intervalles de 
confiance et la comparaison des quantités incertaines. La relation entre les deux 
méthodes est simple. La FDP présente à n'importe quel point .Y sur l'axe horizontal la 
probabilité relative. tandis que la FDC présente la probabilité cumulative que la vraie 
vaieur soit égale ou inférieure à -Y. La FDC est toujours une courbe ascendante dont la 
probabilité cumulative varie entre O et 1. Plus précisément, la FDC est l'intégrale, entre 
la limite inférieure et .Y, de la FDP. La médiane est la valeur correspondant, a la 
probabilité cumulative de 0.5. Aussi, la FDC d'une FDP triangulaire ou normale aura une 
forme en "Su, tandis qu'une fonction lognormale aura une FDC avec une pente initiale 
abrupte. La figure 6.1 illustre deux différentes fonctions de densité probabiliste (normale 
et lognomale) avec leurs fonctions cumulatives respectives. 
O 1 2 3 4 5 6 
Valeur 
Figure 6.1. Fonctions de densité probabilistes (FDP) et cumulatives (FDC). 
Ces fonctions sont particulièrement utiles pour comparer des variables incertaines. Par 
exemple, si deux ou plusieurs FDC sont présentées sur un même graphique, et que x 
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représente le risque, la fonction qui a une probabilité cumulative inférieure aux autres, 
pour une valeur .Y donnée, présente un niveau de risque plus élevé puisqu'elle a plus de 
probabilité restante (a droite de r). Lorsque deux FDC ne se croisent pas, cela signifie 
que le risque d'une des fonctions est toujours supérieur, et ce pour n'importe quel niveau 
de confiance. La comparaison des variables statistiques est moins claire avec les FDP 
puisque les fonctions se croisent dans des régions différentes de celles des FDC, et 
peuvent se croiser même si les FDC ne se croisent pas. 
6.1.6 Les courbes de Lorenz 
Développées par un économiste. Lorenz, en 1905. elles ne sont pas utilisées de façon 
générale par les évaluateue de risque. Selon Finkel (1990), elles offrent certains 
avantages, par rapport aux méthodes précédentes, pour décrire la variabilité du risque. 
Elles permettent de comparer des distributions de quantités inégales. 
6.1.7 Sélection d'une méthode et synthèse de l'information 
La prise de décision doit être réalisée de façon efficace et juste avec l'ensemble des 
connaissances sur les probabilités et l'amplitude des erreurs potentielles sur l'estimation 
(i.e. surestimation, sous-estimation). Les évaluateurs doivent fournir aux gestionnaires 
une information adéquate et souvent synthétisée des incertitudes liées aux paramètres 
évalués. Selon Finkel (1992), la description des incertitudes peut être compressée mais 
devrait inclure, lorsque possible, les mesures statistiques suivantes: 
1) Les valeurs numériques de la médiane, de la moyenne (X) et du mode de distribution 
(e.g. p) de la quantité évaluée. 
2) Les valeurs de Sième et 95ième perceptibles de la distribution. Lorsque d'autres 
perceptibles (e.g. le premier et le 99ième) different de façon importante des autres, ils 
doivent aussi être rapportés. 
3) Le rang centile de la moyenne. Cette importante statistique, rarement utilisée en 
analyse du risque, peut être utile pour définir des critères et gérer l'incertitude du 
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risque. La moyenne d'une distribution normale se situe au 50ièrne centile, mais pour 
les distributions asymétriques (e.g. fonction lognormale), la moyenne peut se situer 
près du 95ième centile (e.g. 78ième centile). 
4) Un estimé de l'écart-type (ET) ou du coefficient de variation (ET/X) de la 
distribution. 
5) Une description qualitative de la forme de la distribution, incluant les discontinuités 
importantes, les asymétries ou comportements multimodes. 
6) Une mesure numérique de l'inégalité de la distribution, tel le coefficient G de Gini (O 
a 1). Le coefficient de Gini est égal à deux fois la surface entre la courbe de Lorenz et 
la ligne diagonale de 45". 
6.2 &DE ET L'INCERTITUDE 
Elle décrit la relation qui existe entre les contarninants et les points finaux écologiques 
les plus importants. Cette approche, qui peut constituer une étape de ~'ERÉ, s'est révélée, 
au cours de la dernière décennie, l'approche la plus utilisée pour évaluer les effets sur des 
organismes non humains. Elle peut être réalisée séparément à ltÉELÉ et elle est aussi une 
méthode d'évaluation écotoxicologique utile pour la prise de décision. Dans le contexte 
de I'ÉRJ?, l'évaluation du danger se fait par la mesure de la toxicité, principalement à 
l'aide d'analyses toxicologiques et physico-chimiques, d'une substance ou d'une matrice 
(eg. sol) pour une ou plusieurs espèces. 
L'évaluation des effets constitue une des principales composantes de I'ÉDÉ. Les 
méthodes utilisées inclues les analyses toxicologiques tel les essais de toxicité et les 
microcosmes, les méthodes d'évaluation sur le terrain et les modèles d'effet QSAR. 
L'évaluation des effets et du danger comporte plusieurs types d'incertitudes liées aux 
modèles mathématiques, aux études empiriques eVou expérimentales. Cependant, ces 
incertitudes sont souvent peu considérées ou mal connues. 
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Les méthodes utilisées pour décrire les incertitudes sont généralement les mêmes que 
celles utilisées pour les essais. Des facteurs d'incertitude sont aussi utilisés. Les 
méthodes statistiques utilisées pour calculer les résultats des tests de toxicité permettent 
de considérer la nature stochastique des réponses mesurées pour différentes espèces ou 
paramètres de mesure. Aussi, la description des incertitudes se limite aux descripteurs 
statistiques. De façon générale, la présentation des résultats de I~ÉDE intègre les niveaux 
de probabilités utilisés pour les calculs statistiques ( e g .  P 5 0.05), des boîtes 
d'intervalles et/ou des histogrammes (avec ou sans intervalles de confiance). 
Un système de cotation et de pondération, basé principalement sur l'expertise des 
intervenants et sur le jugement professionnel, permet de tenir compte, de façon générale, 
de certaines incertitudes. Cette approche permet d'apporter une certaine structure et une 
uniformité dans la comparaison des résultats. 
L'ÉVALUATION DE L'EXPOSITION ET L'INCERTITUDE 
L'évaluation de l'exposition est la détermination de la concentration de l'agent stresseur 
(chimique, biologique ou physique) dans l'espace et dans le temps ê l'interface avec les 
populations cibles (Gaudet et al., 1994). Cette évaluation implique la mesure ou la 
prédiction, à l'aide des modèles de transport et de devenir, de l'ampleur, de la fréquence, 
de la durée et des voies probables d'exposition pour le segment de la population ou de 
l'écosystème à risque à un agent stresseur présent ou anticipé. 
L'évaluation de l'exposition comporte généralement six étapes importantes (évaluation 
des propriétés des contarninants et sélection des produits chimiques cibles; analyse de la 
libération des contaminants dans des milieux multiples a l'aide des données de 
surveillance ou de modélisation; analyse du transport et du devenir des contarninants; 
analyse des voies d'exposition; quantification de l'exposition des récepteurs aquatiques et 
terrestres, analvse de l'incertitude). Les sources d'incertitude inclues les incertitudes 
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relatives aux intrants (variation spatiale et temporelle de l'agent stresseur, des paramètres 
ou des récepteurs; variation dans la composition, l'ampleur, la fréquence et la durée de la 
contamination; manque de données sur les paramètres clé; I'incertitude structurale 
relative au modèle) et l'incertitude relative au scénario (US EPA, 1988; 1991; Gaudet et 
al., 1994). 
Les principales approches utilisées pour quantifier et décrire les incertitudes 
comprennent les simulations Monte Carlo, I'anulyse de lu sensibilité, et I'utilisation de 
données de surveillance pour la validation des modèles. L'analyse Monte Carlo permet 
d'utiliser des distributions pour les paramètres intrants afin d'évaluer les effets de 
l'incertitude des variables intrants. Cette incertitude peut toutefois être substantielle. 
L'analyse des incertitudes des extrants est fonction des hypothèses faites au sujet de 
l'incertitude des distributions des parametres intrants. Aussi, certaines données sont 
requises pour spécifier la distribution des paramètres intrants. Il faut aussi tenir compte 
de la corrélation entre les paramètres afin de ne pas surestimer le degré d'incertitude. 
L'analyse de la sensibilité, qualitative ou quantitative, permet d'évaluer le degré 
d'incertitude associée aux parametres des équations et de comprendre le comportement 
du modèle. Les données de surveillance peuvent permettent de réduire les incertitudes 
lors de la validation du modèle. 
La caractérisation du risque peut être définie comme étant le processus qui permet 
d'estimer l'ampleur et la probabilité des effets (Gaudet et al., 1994). Elle constitue 
l'information synthèse fournie par I'évaluateur au gestionnaire. La caractérisation du 
risque est le résultat de I'intégration des résultats de l'évaluation de l'exposition, qui 
donnent une estimation des concentrations des contarninants dans les différents 
compartiments environnementaux, et des résultats de l'évaluation du danger, qui donnent 
une estimation des effets pour diverses concentrations. Cette intégration requiert que la 
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dynamique d'exposition et d'effet soit exprimée en terme de dimensions communes 
(Suter, 1993). Les effets de l'exposition a un contaminant peuvent être définis par une 
surface dans une espace à quatre dimensions (concentration de la substance, durée de 
l'exposition, proportion d'organismes affectée, sévérité des effets). 
Le principal objectif de ia caractérisation du risque dans une ÉRÉ est de fournir une 
estimation de l'ampleur et de la probabilité des effets. Les autres éléments de 1'ÉRÉ sont 
intégrés dans la caractérisation du risque. Elle devrait aussi comporter un résumé et une 
discussion des points forts. des limites et des incertitudes dues aux données et aux 
modèles sur lesquels sont basées les conclusions. 
Les méthodes de caractérisation du risque se divisent en méthodes qualitatives et en 
méthodes quantitatives. Les méthodes qualitatives ne permettent pas de quantifier 
l'ampleur ou la probabilité des effets. Elles caractérisent le risque comme étant élevé, 
modéré ou faible. Les méthodes qualitatives dépendent généralement du jugement 
professionnel et sont utilisées comme moyen préliminaire pour caractériser des lieux 
contaminés (Gaudet et al., 1994). Les méthodes quantitatives peuvent aussi se diviser en 
deux: approches déterministes (e.g. méthode des quotients) et approches stochastiques 
(e.g. méthodes d'exposition continue-réponse). 
6.4.1 Approches déterministes 
Les méthodes des quotients demeurent les plus utilisées dans cette catégorie. Il existe 
plusieurs méthodes des quotients développées par les différentes agences 
gouvernementales. De façon générale, les méthodes des quotients sont basées sur la 
concentration dans l'environnement ou valeurs d'exposition estimée (VE), divisée par 
une valeur de référence (VR). Les VR proviennent de I'évaluation du danger, et peuvent 
être basées sur des effets aigus ou chroniques, sur une ou plusieurs espèces. Un facteur 
de sécurité proportionnel a l'incertitude est souvent utilisé pour obtenir la VR. Ces 
méthodes permettent de vérifier l'absence de risque, sans toutefois caractériser son 
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ampleur (Chassé et al., 1 996). Elles sont plutôt utilisées lors d'évaluations qua1 itatives 
puisqu'elles impliquent des catégories (e.g. présence/ absence d'un risque). 
6.4.2 Approches stochastiques 
Ces approches sont basées sur des principes statistiques et probabilistes. Aussi, les 
estimés de risques se présentent généralement sous forme d'écart statistique ou de 
distribution de probabilité (probabilité de réponse vs concentration). Elles considèrent 
l'ensemble des relations entre la concentration (ou dose) et au moins une des réponses. 
Elles permettent ainsi d'intégrer quantitativement a l'estimé de risque la variabilité et 
l'erreur associées aux paramètres. 
Au niveau individuel, ces méthodes fournissent des mesures de l'incertitude sous la 
forme de limites de prévision sur des relations d'exposition-réponse (Gaudet et ul., 
1994). Ces intervalles de prévision peuvent être basés sur l'incertitude au sujet des 
concentrations ou des effets. Toutefois, les intervalles de prévision ne s'appliquent qu'a 
une gamme limitée d'incertitudes, habituellement celles liées à des extrapolations ou des 
hypothèses faites dans les étapes antérieures (évaluation de l'exposition et du danger). 
À des niveaux supérieurs, ces méthodes tentent de considérer d'autres sources 
d'incertitudes, en particulier les effets au niveau des communautés ou des écosystèmes. 
L'approche privilégiée pour analyser l'incertitude dans les modèles de population et de 
niveaux supérieurs demeure In simulation Monte Carlu. Les principales sources 
d'incertitudes sont déterminées par l'analyse de sensibilité qui détermine quels 
paramètres ont le plus grand effet dans le calcul du risque (US EPA, 199 1; Gaudet et ai., 
1 994). 
La figure 6.2 illustre la caractérisation du risque d'après des méthodes stochastiques. La 
distribution des concentrations prévues dans l'environnement (CPE) est superposée sur 
les courbes de réponse. 
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Figure 6.2. Caractérisation du risque à l'aide de méthodes stochastiques. 
Le principal avantage de ces méthodes est la quantification d'une gamme d'ampleur des 
effets et de leur incertitude. La prévision est ainsi plus facile à vérifier pour un lieu 
spécifique que les méthodes des quotients. Le principal inconvénient est que les relations 
doses-réponses sont moins susceptibles d'être disponibles que des estimations 
ponctuelles ( e g .  CL,,). 
6.5 LES EFFETS DE L'INCERTITUDE SUR LA GESTION DU 
RISQUE 
La gestion du risque est le processus de prise de décision concernant un risque. Ce 
processus permet généralement de minimiser les risques en considérant d'autres valeurs 
sociales, politiques, économiques, légales, et de prendre une action face à un risque. La 
gestion du risque devrait être réalisée indépendamment de l'évaluation. Cependant, 
l'efficacité de l'évaluation dépend des interactions entre l'évaluateur et le gestionnaire. En 
principe, l'évaluateur ne participe pas a la prise de décision et le gestionnaire ne participe 
pas a la réalisation de l'évaluation proprement dite, mais ceux-ci doivent communiquer 
pour assurer une prise de décision correcte. L'évaluateur doit comprendre les besoins et 
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intérêts du gestionnaire afin de réaliser l'évaluation et de communiquer les résultats de 
façon efficace et adéquate. 
Les méthodes d'évaluation, les outils écotoxicologiques et les besoins de contrôle 
environnementaux deviennent de plus en plus complexes, rendant souvant le processus 
de prise de décision difficile. Les groupes de pression et le public, mieux informé et plus 
conscient de la nécessité d'agir lors de contamination, jouent aussi une rôle important sur 
la prise de décision. 
La figure 6.3 présente un diagramme simple du processus général de gestion du risque 
concernant l'acceptabilité d'une situation ou pour I'établissement de nouveaux critères. 
Selon Suter ( 1993) et différents intervenants, la présentation idéale des résultats de 
l'analyse du risque est une fonction reliant la probabilité d'un effet non acceptable sur le 
paramètre évalué pour un critère ou pour une situation donnée. Toutefois. les 
gestionnaires ne sont pas tous à l'aise avec les probabilités. 
1 danger ) 
r 
Analyses supplémentaires 
Gestion du (tests. mesures. ncherche) 
risque 
i 
1 critcre 1 
(Adapté de Suter, 1993) 
Figure 6.3. Gestion du risque pour la pme de décision concernant l'acceptabilité 
d'une siâuation ou pour l'établissement de nouveaux critères. 
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Les effets fondamentaux d'ignorer l'incertitude dans un processus d'évaluation sont 
l'incapacité de reconnaître ou de faire le lien entre une bonne décision et de bons 
résultats, et l'incapacité de résoudre la tension entre l'analyse et l'action (Finkel, 1990). 
Le fossé entre la décision et le résultat illustre le dilemme des incertitudes. Lorsque des 
dicisions sont effectuées en présence d'incertitude, i.e. la majorité des cas, un bon 
résultat peut relever autant de la chance que de la procédure d'évaluation. Ainsi, même si 
les informations sont suffisantes et adéquates, un gestionnaire peut prendre une décision 
qui aura des conséquences regrettables. 
La tension entre l'analyse et l'action est aussi causée par l'incertitude. Une façon 
d'augmenter les chances de prendre une bonne décision est de générer des informations 
additionnelles afin de tenter de réduire les incertitudes. Cependant, même si les 
incertitudes sont entièrement identifiées avant de débuter l'étude, la pression sur le 
gestionnaire pour terminer la phase analytique et prendre une décision concrète peut 
engendrer des contraintes ( eg .  temps. budget), limiter la quantité et la qualité des 
informations nécessaire, et par conséquent une tension entre l'analyse et l'action. Cette 
tension peut quelques fois être résolue si l'incertitude engendre une paralysie suffisante 
pour nécessiter la poursuite de l'étude. 
L'évaluation des incertitudes dans une ÉRÉ peut, si elle n'est pas correctement 
considérée, affecter la réponse du gestionnaire dans quatre domaines de la gestion du 
risque: le contrôle, la communication, la prionsation et la recherche (Finkel, 1990). 
6.5.1 Les effets sur le contrôle du risque 
II peut exister des différences majeures entre une ÉRÉ préliminaire et une ÉRÉ détaillée. 
La première différence concerne le degré de confiance que le gestionnaire peut avoir 
dans I'estimé. Dans un contexte de réglementation, d'évaluation de lieux contaminés ou 
d'établissement de critères généraux ou spécifiques, l'évaluation devrait permettre au 
gestionnaire de savoir s'il est strict OU pas. Par exemple, une moyenne (arithmétique ou 
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géométrique) des résultats obtenus lors de l'évaluation peut être plus utile si la 
distribution de ces dernières est disponible. La moyenne évaluée pourrait mal représenter 
la population. 
La seconde différence est que l'évaluation des incertitudes (e.g. distribution de 
probabilité) permet au gestionnaire de balancer la probabilité d'effet (le risque) et les 
autres coûts (e-g. sociaux. politiques, économiques) d'une estimation plus ou moins 
conservatrice. Par exemple, une estimation trop conservatrice pourrait entraîner des 
coûts exorbitants pour I'industne, en raison des technologies requises pour la 
décontamination, et par conséquent des actions néfastes au plan social et/ou économique. 
6.5.2 Les effets sur la communication du risque 
La communication des résultats d'une évaluation est souvent considérée comme un 
problème de second ordre par les scientifiques, mais son importance est désornais 
reconnue. La communication des résultats sommaires d'une évaluation est beaucoup plus 
qu'un échange d'informations (e.g. dialogue avec le public a propos du type de dommage 
potentiel, coûts et faisabilité des mesures de contrôle, risque relatif). Ces informations, 
souvent imprécises ou confuses, prennent généralement la forme de probabilités ou de 
valeurs incertaines. 
Un gestionnaire armé d'une connaissance appropriée des incertitudes est en meilleure 
position pour expliquer l'état des informations scientifiques au public et obtenir des 
informations utiles sur les compromis possibles. Plutôt que de simplement rapporter un 
résultat, de proposer une action ou une décision, le gestionnaire peut souligner sa nature 
conservatrice ou le risque incertain d'une action nulle. 11 peut aussi détailler une partie 
importante de l'évaluation révélée lors de l'évaluation de l'incertitude. Une bonne 
compréhension des informations transmises et de la notion d'incertitude de la part du 
public peut ajouter de la crédibilité à l'évaluation et permettre une meilleure réceptibilité. 
11 est difficile d'obtenir le support des intervenants pour une action proposée avec un 
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estimé unique basé sur plusieurs hypothèses, quelques fois peu documentées et 
incertaines. En reconnaissant qu'une distribution de possibilités peut être difficilement 
réduite a une mesure sommaire (e.g. méthode du quotient) sans faire d'hypothèse sur 
l'attitude du public face a l'incertitude, le gestionnaire se rapproche des préoccupations et 
des messages véhiculés lors des rencontres publiques. 
6.5.3 Les effets sur la priorité du risque 
II existe deux malentendus à propos de l'utilité de l'évaluation du risque pour établir des 
priorités concernant différentes situations à risque (Finkel, 1990). Le premier est que 
malgré le fait que les évaluations quantitatives du risque soit imprécises, elles demeurent 
plus appropriées (ou idéales) pour comparer les différents risques. Quoiqu'une telle 
comparaison puisse être correcte dans certaines situations, elle peut être complètement 
non appropriée dans certaines autres. La comparaison de valeurs incertaines est encore 
plus difficile en raison de l'ambiguïté existante. Par exemple, la comparaison de deux 
estimés de rang différents (e.g. 10 et 100) présuppose que l'incertitude combinée est 
inférieure à la différence entre ces estimés. 
Le second malentendu concerne le rôle du conservatisme. La comparaison de situations 
à risque peut devenir précaire lorsque le degré de conservatisme est caché dans le 
processus. Puisque les cas réels sont souvent différents des pires scénarios (worst cases), 
le conservatisme peut engendrer une mauvaise uniformité des résultats et un biais dans 
l'interprétation. Par exemple, une hypothèse conservatrice (e.g. organismes exposés de 
façon maximale) peut amener un estimé au-delà du 99ième centile de la vraie 
distribution de l'incertitude. Les résultats d'une comparaison de cet estimé peuvent être 
très différents (e.g. contraire) si un second estimé ne possède pas le même degré de 
conservatisme (e.g. estimé central). Chaque estimé ayant ses propres incertitudes et une 
distribution souvent différente, l'évaluation des incertitudes devrait aussi permettre 
d'obtenir les renseignements utiles pour comparer des estimés de risque différents. 
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6.5.4 Les effets sur la recherche 
La tension qui existe entre l'analyse et l'action peut être résolue seulement en considérant 
les sources et les quantités d'incertitudes. Le gestionnaire doit toutefois établir un 
équilibre entre la recherche (i.e. études, développement, recherche scientifique 
fondamentale et appliquée) et les cofits. et Fournir les fonds nécessaires pour réduire les 
incertitudes à un niveau acceptable selon une technique plus ou moins élaborée, nommée 
"value-of-information" (VOf; Finkel, 1990). Par conséquent, le gestionnaire tente de 
minimiser les coûts liés a l'évaluation et les autres coûts (sociaux, politiques, 
économiques), nommés "expected opportunity loss" (EOL). 
Une incertitude élevée concernant une situation à risque peut entraîner des coûts de 
recherche élevés. Par contre, une décision prise en présence d'un risque dont l'incertitude 
est très élevée peut entraîner des coûts sociaux importants. Pour réduire cette incertitude, 
des études supplémentaires peuvent Sire commandées. Cependant, puisque cette relation 
suit généralement une fonction exponentielle et que les budgets ne sont pas illimités, le 
gestionnaire devra évaluer quelle quantité de recherche est nécessaire (optimum) et 
prendre une décision avec obligatoirement certaines incertitudes. 
7. MODÈLE D'AIDE À LA DÉCISION POUR 
L'ÉVALUATION DU RISQUE ÉCOTOXICOLOGIQUE 
DE SOLS CONTAMINES 
Le développement d'une ÉRÉ est un processus relativement complexe qui comporte 
plusieurs types d'incertitudes. Les incertitudes liées aux données ne peuvent pas toutes 
être analysées de la même façon, et nécessitent l'utilisation de différentes méthodes 
d'évaluation et de gestion des incertitudes. Le modèle proposé demeure en accord avec 
les méthodes et pratiques actuellement utilisées en ÉRÉ et intègre l'évaluation et la 
gestion des incertitudes. Ainsi, le modèle proposé suggère de maintenir les qualités du 
jugement (e.g. déduction, induction), tout en réduisant sa subjectivité. Il préconise, de 
façon globale, une évaluation séquentielle des incertitudes et l'utilisation de techniques 
heuristiques, mais intègre des calculs statistiques nécessaires à 1'ÉRÉ. Il considère 
l'incertitude des jugements, individuels et collectifs, spécifiques et globaux sur la base de 
l'évidence. 
L'approche présentée suggère une gestion adéquate des connaissances tout au long du 
processus d'ÉRÉ. Elle préconise, tel que suggéré par le MEFQ (Chassé et aL. 1996, 
CEAEQ, 1998), un plan d'assurance et de contrôle de la qualité (PACQ) et un plan de 
suivi et d'analyse de l'incertitude (PSAI) appliqués à toutes les étapes du processus 
d'évaluation. Une planification adéquate facilitera I'évaluation des incertitudes et 
permettra, lorsque possible, de les réduire. 
Le modèle proposé considère les informations essentielles et adéquates qui permettent 
d'obtenir un résultat d'évaluation simple et utile pour la prise de décision. La figure 7.1 
illustre le modèle conceptuel pour la gestion des connaissances relatives au système 
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considéré ie. l1ÉRÉ préliminaire. Celui-ci indique le cheminement des principales 
informations nécessaires aux jugements, à la conclusion de itÉRÉ et a la prise de 
décision subséquente. La ligne pointillée délimite un sous-ensemble du système 
considéré qui peut être réitéré. Ainsi, les différentes étapes de 1'ÉRÉ sont développées 
pour chacun des paramètres d'évaluation choisis. 
Valeur d'expwition Valeur de rttf8renca 
1 
............................................................... 
Estimation du risque * 
valeurs im*ep 
................................................................................................................ 
Figure 7.1. Cheminement des informations nécessaires aux jugements et a la prise 
de décision en ÉRÉ 
7.1.1 Analyse préliminaire 
L'analyse préliminaire engendre de nombreuses incertitudes, mais elle permet de préciser 
les besoins de gestion, la problématique et les objectifs de l'évaluation. Ainsi, les 
informations relatives au site (données non récentes, erreurs possibles dans les rapports 
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de caractérisation), notamment pour les concentrations dans i'eau et le sol, sont 
généralement considérées sur une base qualitative. Si elles sont considérées pour estimer 
les valeurs d'exposition (VE), l'incertitude relative à ces informations pourra affecter 
I'esrinrafion du risque. Aussi, les données relatives aux propriétés physico-chimiques, 
compilées lors de l'analyse préliminaire, peuvent varier et affecter la précision des 
résultats obtenus lors la modélisation du transport du contaminant (si nécessaire), et par 
conséquent affecter la caractérisntion de fi distribution et les VE.  De plus, les données 
de toxicité provenant de la littérature peuvent être incomplètes. Ces données doivent 
cependant être suffisantes pour confirmer la présence d'effets (danger) pour les 
récepteurs (organismes) identifiés sinon elles devront être complétées afin de permettre 
le calcul d'une valeur des référence (VR). La VR qui est basée sur les données 
disponibles pourra donc être considérée imprécise. L'incertitude liée a la qualité de 
certaines données, les contradictions entre les études (e.g. effets inverses), l'absence de 
domees pour certains récepteurs (e.g. oiseaux) et la variabilité des résultats analytiques 
(e-g. CMEO: 180 à 400 p h )  affecteront la VR et son incertitude. 
7.1.2 Développement d'un modèle conceptuel 
Le modèle conceptilel, qui est une description simplifiée de la situation iî l'étude, résulte 
d'une analyse logique en terme de contamination et de récepteurs écologiques. Cette 
analyse est basée sur les informations disponibles et, par conséquent, est liée au niveau 
de connaissance du problème. L'incertitude concernant la source du stress (importance et 
identité; interactions avec d'autres contaminants), son devenir dans l'environnement 
(mobilité et transformation varient selon des conditions spécifiques) et ses effets (nature, 
e.g. effet chronique; ampleur) pour les récepteurs écologiques (identité, e.g. invertébrés; 
sensibilité) peut être relativement élevée. Par exemple, les modèles de 
transport/transfomation des contaminants et d'exposition utilisés comme outils pour 
l'élaboration du modèle conceptuel comporte eux-mêmes des incertitudes associées, 
entre autre, a la conception, aux paramètres, aux erreurs et à la validité du modèie. Cela 
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conduit à la formulation d'hypothèses explicites, mais générales et imprécises, sur les 
mécanismes de perturbations potentielles. 
7.1.3 Paramètre d'évaluation et de mesure 
Les para~~rètres d'évaluariori sont choisis pour répondre aux hypothèses de perturbations 
générées par le modèle conceptuel. Le choix des paramètres d'évaluation est déterminant 
pour la conclusion de llÉRÉ puisqu'un estimé de risque (ER) est calculé pour chacun de 
ces paramètres. Le choix de paramètres concernant les effets directs permet de vérifier le 
risque pour les récepteurs associés. Cependant, le risque relatif à un paramètre spécifique 
( e g .  effets indirects pour les communautés terrestres) pourrait être élevé, mais ne pas 
être estimé parce que le récepteur et le paramètre d'évaluation correspondant n'ont pas 
été considérés. De plus, puisque le choix d'un paramètre est basé sur un jugement, il est 
possible qu'il ne correspond pas exactement aux hypothèses et a la problématique. Cette 
incertitude sera véhiculée tout au long de I'ÉRÉ, mais devrait être considérée lors de 
\'interprétation. 
Les paramètres de mesure qui servent a décrire un ou plusieurs éléments d'un paramètre 
d'évaluation ( e g .  toxicité pour les plantes) ne correspondent généralement pas 
directement au paramètre d'évaluation. Les outils de relation (e.g. facteur d'extrapolation, 
de sécurité ou d'incertitude, équation) peuvent être utilisés pour relier les informations 
générées par les paramètres de mesure au paramètre d'évaluation. Il existe cependant des 
incertitudes associées a l'utilisation de ces outils, surtout si la relation n'a pas été 
clairement établie. Ces incertitudes sont transmises aux étapes subséquentes et pourront 
être discutées et considérées lors de l'interprétation de l'ER. L'utilisation de facteurs de 
sécurité ou d'incertitude peut augmenter le niveau de protection, mais ne diminue pas 
l'incertitude relative aux données. 
L'incertitude peut être modifiée par la qualité et la quantité des données, et par la 
méthode d'estimation des VR. Par exemple, lorsque le nombre de données est faible (Le. 
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<IO), le ORNL ("Oak Ridge National Laboratory") propose d'utiliser la CMEO 
minimale, sinon une méthode statistique (10e centile de distribution des effets) est 
utilisée. Lorsque la VR est basée sur une CL,,, la donnée est divisée par un facteur de 
sécurité de 5 (facteur arbitraire basé sur le jugement des auteurs). Une autre méthode en 
développement propose d'utiliser les données disponibles, des estirnateurs (eg. CMEO 
minimale) et des facteurs de sécurité variant selon la qualité et le quantité de données 
(Lafortune et ul., 19%). 
7.1.4 Validation et compilation 
La validation permet de contrôler la qualité des domees et de diminuer l'incertitude 
(erreurs systématiques) s'y rattachant. Selon le type de validation (e.g. aléatoire), il est 
cependant possible que malgré une réduction réelle de l'incertitude, la perception de la 
fiabilité des données soit modifiée. La compilation des données peut entraîner aussi des 
erreurs systématiques. S'il est pratiquement impossible d'éliminer ces dernières, il est 
possible de les réduire par un contrôle des éléments du rapport d'évaluation. De plus, la 
perception de la fiabilité des domees peut altérer celle de la valeur de l'ER. 
7.1.5 Caractérisation de la source 
Cette étape implique principalement d'utiliser des méthodes d'analyse déjà sélectionnées 
@arumètres de niesirre). L'incertitude associées aux données de caractérisation peut 
provenir des erreurs systématiques (e.g. erreurs analytiques), notamment si elles n'ont 
pas été validées, mais également des erreurs non systématiques telles que la variabilité, 
la fiabilité et la précision inhérente aux méthodes d'analyse et a l'échantillonnage. Pour 
certains contaminants dont les propriétés rendent la contamination très hétérogène, la 
méthode d'échantillonnage pourrait avoir une influence majeure sur le résultat de 
I'évaluation et sur l'incertitude globale. L'incertitude générée à cette étape sera véhiculée 
tout au long de I'ÉRÉ, mais devrait être considérée surtout lors de l'interprétation. 
L'utilisation de certaines méthodes de calcul de la VE pourrait modifier l'importance de 
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cette incertitude. Par exemple, une valeur maximale imprécise et douteuse pourra 
difficilement être sélectionnée comme VE, et ne sera probablement pas considérée tandis 
que l'utilisation d'une méthode stochastique comme le centile de distribution permettra 
de tolérer une valeur maximale incertaine. 
7.1.6 Valeur d'exposition 
Elle est déterminée sur la base des valeurs provenant de la caractérisation de la sotcrce 
via la détermination de la crrractérisation de la distribtction des données de concentration 
environnementales. L'incertitude associée à ces données est par conséquent transmise a 
cette étape. Cependant, la méthode d'estimation peut certainement influencer davantage 
la VE. Le choix de la méthode est lié aux connaissances des évaluateurs et la précision 
varie selon la méthode. Par conséquent, l'incertitude varie selon la méthode utilisée. Les 
méthodes utilisant les centiles de distribution ou les intervalles de confiance statistiques, 
qui sont acceptées par la communautt scientifique, permettent de considérer la variabilité 
statistique associée aux données. 
7.1.7 Caractérisation du danger 
De façon similaire a la caractérisation de la source, cette étape implique principalement 
d'utiliser des méthodes d'analyse déjà sélectionnées (paramètres de mesure). 
L'incertitude associée aux données utilisées peut provenir des erreurs systématiques (e-g. 
erreurs analytiques), mais aussi des erreurs non systématiques telles que la variabilité, la 
fiabilité et la précision inhérente aux méthodes d'analyse toxicologiques. Cette 
incertitude sera véhiculée tout au long de ltÉRk, mais devrait être considérée surtout lors 
de l'interprétation. L'utilisation de certaines méthodes de calcul de la VR pourrait 
modifier cette incertitude. Par exemple, une valeur minimale imprécise et douteuse 
pourra difficilement être sélectionnée comme VR et ne sera probablement pas considérée 
tandis que l'utilisation d'une méthode stochastique comme le centile de distribution 
permettra de tolérer une valeur minimale incertaine. 
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7.1.8 Valeur de référence 
Elle est généralement déterminée en ÉRÉ préliminaire, sur la base des données 
provenant de la littérature via la détermination de la caractérisation de la distribution 
des domees de toxicité. L'incertitude associée à ces données est transmise à cette étape. 
Cependant. la méthode d'estimation peut influencer davantage la VR. Le choix de la 
méthode est liC aux connaissances des évaluateurs et la précision varie selon la méthode. 
Par conséquent, l'incertitude varie selon la méthode utilisée. Les méthodes utilisant les 
centiles de distribution ou les intervalles de confiance statistiques, qui sont acceptées par 
la communauté scientifique, permettent de considérer la variabilité statistique associée 
aux données. 
7.1.9 Estimation du risque 
Elle comporte des incertitudes relatives aux VE, aux VR, ainsi qu'à la méthode 
d'estimation du risyiie. La méthode du quotient est généralement utilisée en É R É  
préliminaire et les incertitudes relatives aux domees utilisees (erreurs systématiques 
variabilité) et aux choix effectués sont incluses dans la valeur numérique de l'ER. 
7.1.1 0 Interprétation 
L'interprétation du risque relatif à chaque paramètre d'évaluation se Bit sur la base d'une 
analyse de l'incertitude inhérente à l'évaluation. Cependant, cette interprétation basée sur 
les connaissances et les informations recueillies, comporte elle-même des incertitudes. 
En ÉRÉ préliminaire, un indice de risque (IR= VE/ VR) inférieur ou égal à i réfère a une 
absence de risque. Un quotient supérieur à 1 indique la présence possible d'un risque et 
une évaluation détaillée (ÉRÉ quantitative) peut être requise. Dans certains cas, lors de la 
discussion et de I'interprétation de l'ER, l'incertitude relative a certains segments (e.g. 
qualité des données, choix des paramètres) ou à l'ensemble de l'évaluation peut quant 
même justifier, dans des cas limites ( eg .  0.9), la réalisation d'une ÉRÉ détaillée. 
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7.1.1 1 Conclusion 
Un jugement global doit être porté sur chaque hypothèse évaluée en fonction de 
l'ensemble des résultats obtenus pour les paramètres d'évaluation s'y rapportant. 
L'incertitude provenant de l'ER et de son interprétation influencera les conclusions de 
I'évaluateur. Ainsi. dans les cas ou l'incertitude est élevée et que l'IR est près de 1.0, les 
conclusions seront floues. En pratique, cette zone grise est peu fréquente. 
L'ensemble de l'évaluation est résumé afin de tirer les conclusions relatives a la règle de 
décision et au respect des niveaux de précision préalablement définis. Même si les règles 
sont claires, un niveau important d'incertitude peut engendrer une interprétation qui 
modifie la signification de l'ER. Par exemple, l'obtention d'un IR légèrement plus élevé 
que 1 .O avec des données toxicologiques considérées faibles par l'évaluateur (e.g. valeur 
minimale marginale) et/ou peu représentatives (e.g. espèce non présente sur le site) 
pourrait amener à ne pas considérer ce risque comme significatif. Le jugement de 
l'évaluateur ou son incapacité à tirer des conclusions relativement claires peut donc 
changer la portée de l'évaluation. 
A cette étape, des recommandations sont formulées quant aux actions qui devraient 
suivre l'évaluation. Il s'agit de recommander. avec justification, à l'appui, si une ÉRÉ 
détaillée est nécessaire. De la même façon, les recommandations sont tributaires de l'ER 
et de son incertitude. Si l'évaluateur conclut à une absence de risque, un usage avec ou 
sans restriction peut être recommandé. Par contre, une ERÉ détaillée, qui porte sur les 
segments les plus incertains évalues lors de 1'ÉRÉ préliminaire, peut être recommandée 
lorsqu'un ER est considéré positif ou douteux. 
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7.2 LA GESTION DES CONNAlSSANCES EN ÉRÉ 
Le système que constitue 1'ÉRÉ doit considérer et gérer des connaissances imparfaites et 
imprécises, sur une base logique. Une approche consiste a gérer ces connaissances sur la 
base du jugement. Ces jugements pourraient provenir d'évaluateurs experts ou non- 
experts (incluant les systèmes informatiques). Ainsi, pour chacune des étapes de l'ÉRÉ 
où un jugement est requis, une mesure de ['incertitude relative peut être attribuée sur la 
base de l'expérience de I'évaluateur ou du système. L'information peut être représentée, 
de façon simple, selon l'approche du poids de l'évidence. Cette méthode possède 
l'avantage de gérer les incertitudes de façon globale en considérant les informations 
disponibles et pertinentes, et permet de réduire les aspects subjectifs liés aux préférences, 
à la disponibilité, à la similarité des informations et aux connaissances spécifiques. Elle 
permet aussi de considérer d'autres méthodes d'évaluation des incertitudes (e.g. méthodes 
stochastiques) et l'importance de l'information pour l'expert. Dans certains cas, le 
système doit considérer l'ensemble des jugements des experts. 
7.2.1 Le jugement et l'incertitude 
De façon générale, le jugement en ÉRÉ peut être représenté par une proposition de la 
forme " P d  [ ~ i ] " ,  ou P est la prémisse, (i.e. le sujet ou l'information ), J le jugement (i.e. 
le terme prédit ou la conclusion), c est la relation de succession entre les deux termes 
(réflexion et transition qui signifie "alors"), et u la mesure de l'incertitude du jugement. 
Une proposition est "vraie" si et seulement si les deux termes (P et J) ont une relation 
véritable dans le domaine considéré. Aussi, des règles d'inférence valides, i e .  des règles 
qui produisent des conclusions vraies à partir de prémisses vraies, doivent être définies. 
La "vraie valeur" d'un jugement indique le degré avec lequel le jugement est supporté par 
l'expérience du système. Puisque le système considère des jugements fondés sur 
l'expérience, l'incertitude est représentée, après évaluation, par Le poids (positif ou 
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négatif) de ces évidences. Si le système utilise une information M tel que M est une sorte 
de P et aussi une sorte de J, ou que P et J ont la propriété de M, M est considéré comme 
une évidence positive pour le jugement " P d ' .  Par conséquent, l'incertitude du jugement 
peut être représentée par une paire de poids {W., i v * } ,  où w' est le poids global d'une 
évidence positive, w' le poids globale d'une évidence négative, et w, le poids de toutes les 
évidences, est égal a rv'+w- (ou iv>rv'20). Cette paire de poids peut aussi être représentée, 
à l'aide d'une mesure numérique relative dans l'intervalle [O, I l ,  par une paire de ratio (f; 
c) tel que: 
fl-w-/w (1) 
et c - / (w+  1 ) (2) 
où f est la fréquence (proportion) d'une évidence positive parmi toutes évidences 
pertinentes, et c. une fonction du poids total d'une évidence, est la confiance du 
jugement. Donc, plus on obtient d'évidences, plus la confiance est élevée, ce qui ne veut 
pas nécessairement dire que le jugement représente la vérité. La figure 7.2 présente le 
schéma relationnel entre différents jugements. Ces jugements sont fonction de la 
fréquence f de l'évidence et de la confiance c. 
Jugement J, 
ldwmatlaas -) Fg c, 
Choix (sélection) 
lafwmatbaas -l)c Jugement J2 
FOT cl 
iabr riiattws , 
Figure 7.2. Jugements en présence d'incertitudes 
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7.2.2 Les règles d'inférence 
Le modèle considère deux types de régies d'inférence: le premier type pour la dérivation 
de nouveaux jugements (e.g. déduction, induction, abduction), et le second pour la 
gestion des jugements conflictuels (eg. sélection, révision). Le premier type est 
couramment utilisé lorsque deux jugements partagent un terme commun. Ces jugements 
peuvent alors être utilisés comme prémisses pour inférer une relation entre les deux 
autres. Par exemple. de " M d  V,, c,)" et "ScM (f,, c,)" on peut obtenir "ScP 6, c,)" 
(déduction). D'un autre côté, des jugements conflictuels surviennent lorsque ces 
jugements ont une relation "ScP"  similaire, mais qu'ils sont bases sur des évidences 
différentes. Alors les incertitudes reliées a cette relation peuvent être différentes. Ce type 
de conflit est normal en ÉRÉ, puisqu'en présence de connaissances insuffisantes, il est 
toujours possible que de nouvelles connaissances entrent en conflit avec celles existantes 
dans le système. Même en l'absence de nouvelles évidences, des jugements conflictuels 
peuvent coexister. Les principales règles d'inférence pour les jugements peuvent être 
représentées par des fonctions "vraie valeur1' mathématiques (Wang, 1994). Ces 
fonctions sont présentées en terne de Fréquence f et de confiance c (c=w/(wtl)) au 
tableau 7.1. 
Par exemple, le système peut utiliser les jugements suivants dont l'incertitude est 
exprimée en terme de "V, c)": 
(J,) concetttration .r, dii contaminant y c effer (invertébrés) (1, 0.80) 
(JJ niveau d'e~position 2, c concentration x, du contaminant y (1, 0.80) 
(J,) concentration r, dii contaminant y c effet Cfaiine) (1,0.80) 
(4) conce~ztration .y2 du contaminant y c effet (invertébrés) (1,O. 80) 
(J,) concentration -5 di1 contaminani y c effet faune) (1,0.80) 
(J,) niveaud'e?cpositionz,ceffet~uune)(0,0.80) 
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Tableau 7.1. Fonctions définies pour les différentes règles d'inférence. 
Règle Fréquence V) Confiance (c) 
Révision cl i i l f ;  + cl 1 izf;_ cl / i, + c z /  il (3)  




h CO+ k 
Adapiti de Wang ( i 994) 
/: friquence Cf=iv'l\v) dti jugement P lorsque S c P  ; /;,; tii.qucncr du jugement S lorsque PcS et P=ScS (1. 1);  j;: frequencc du 
jugement P Ionqur McP;L: tii.quence du jugement hl lorsque S c M ;  c:con!i;incr (c=\v/(ic.tl)) du jugcrncnt P lorsquc S c  ; 1=1-c,,; 
cunliance du jugement S lorsque PcS ri P=ScS ( 1 ,  1); r,: rontÏance du jugement P lorsque M d ;  c:: confiance du jugement M 
lorsque ScM; k: constante. 
De J, et 4, le système obtient par déduction: 
(4) n iveutc d'exposirion z ,  c effet (iiir vertébrés) ( 1 , 0.64) 
Cela signifie, que selon toutes les évidences disponibles, le niveau d'exposition z, peut 
engendrer un effet pour les plantes. Cependant, la confiance dans cette conclusion est 
inférieure aux prémisses. De façon générale, les inférences syllogistiques (i.e. déduction, 
induction, abduction) engendrent une perte de confiance, de telle sorte que la confiance 
dans le jugement est toujours inférieure au jugement précédent. 
De J, et J,, le système obtient par induction: 
Le jugement est "oui", mais la confiance est très faible par rapport a la déduction 
précédente. Cependant de J, et J,, le système obtient un autre jugement inductif: 
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(JJ effef (invertébrés) c effet @une) (1,0.39) 
Les jugements J, et J,, semblent identiques, mais ils sont supportés par des évidences 
différentes. Le système peut utiliser la règle de révision et obtenir: 
(JO) eflet (invertébrés) c effel ,$izine) (1 ,0.5 6 )  
La fréquence reste inchangée mais la confiance augmente considérant I'accumulation 
d'évidence. Cependant, le système obtiendra aussi une évidence négative par induction 
de J, et J,: 
(J,,) effet (i~wertébrés) c effet f ime)  (0, 0.39) 
Ce jugement (J,,) est en conflit avec J,,. En utilisant la règle de révision, le système 
obtient: 
(J,J efet (invertébrés) c e/fer (jàzine) (0.66, 0.66) 
Ce dernier jugement peut signifier que s'il y a des effets sur les invertébrés, il peut y 
avoir des effets sur l'ensemble de la faune. Cette fréquence (0.66) s'apparente au degré 
d'appartenance utilisé dans la théorie de la logique floue. De façon générale, la révision 
fait un compromis entre la Fréquence des évidences des prémisses et une augmentation 
de la confiance du jugement. 
Lorsqu'un choix doit étre fait entre deux jugements conflictuels, l'évidence e et sa 
coiijiorice c sont définies par: 
e = c(f- 0.5) + 0.5 (8) 
c = (e- 0.5) / (f- 0.5) (lorsque f a 0.5) 
Ainsi, lorsque c=l, il y a une évidence totale, Le. que le système est absolument sûr du 
jugement et e=f: Lorsque c=OI l'évidence est nulle et e=O.S, ce qui représente le point de 
"non-préférence". II est impossible de calculer la conîribution exacte de chaque jugement 
et de soustraire leur portion commune puisque l'expérience enregistrée dans le système 
pour chacun des jugements est pratiquement incomplète. L.'enregistrement complet de 
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l'expérience associé à chacun des jugements rendrait le modèle complexe et nécessiterait 
des ressources infinies (espace mémoire, temps de compilation). D'ailleurs, l'être humain 
ne peut se souvenir de toutes les évidences qui supportent chacun de ses jugements. Par 
logique, la règle utilisée pour choisir le jugement approprié a été simplifiée: le jugement 
ayant le niveau de confiance le plus élevé (peu importe la fréquence de son évidence) est 
choisi par le système. Par exemple, si le système utilise les jugements suivants dont 
l'incertitude est exprimée en terme de "V, c)": 
(J,) come~rtratioti riri contuminml y estimée c -Y, (1,0.90) 
(J,) concentrarion du conrrirninant y estimée c .Y, (1, 0.80) 
Le jugement choisi sera J ,  (e=0.95; c= 0.90) et J2 sera rejeté (e=0.90; c= 0.8). 
7.2.3 Évaluateurs multiples (experts et non-experts) 
Le jugement d'un seul expert peut être insuffisant pour certaines problématiques, 
notamment lorsque les répercussions environnementales, sociales eUou politiques sont 
d'une importance particulière pour le gestionnaire. La consultation de plusieurs experts 
est une pratique répandue dans les domaines de I'évaluation du risque (toxicologie, 
écologie, ingénierie). De plus, il amve fréquemment que plusieurs experts soit impliqués 
dans le même projet. Le résultat de l'évaluation est souvent le h i t  d'un consensus, 
masquant ainsi certains jugements marginaux. Dans certains cas, un désaccord important 
entre les evaluateurs est documenté, alourdissant ainsi le rapport d'évaluation. 
Conséquemment, le résultat de l'évaluation peut être confus et difficile à interpréter pour 
le gestionnaire. Même si cette situation doit être évitée, les divergences d'opinion doivent 
être considérées dans le modèle d'aide a la décision. 
Tel que discuté par Morgan et H e ~ o n  (1990), les jugements experts et non-experts 
peuvent être, dans certains cas, semblables. Le modèle proposé permet donc d'insérer 
certains jugements non-experts pertinents (e.g. individus concernés, groupes de pression) 
dans certains segments de I'évaluation. Toutefois, les règles utilisées peuvent engendrer 
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un biais et favoriser l'un ou t'autre des deux groupes. L'utilisation de jugements experts 
seuls est donc recommandire. L'usage de jugements experts vs non-experts ainsi que leur 
proportion optimale, devront être déterminés et validés par des études comparatives afin 
d'éviter un biais du résultat. L'utilisation des modèles Bayesiens traditionnels, comme 
outils d'aide à la décision pour décrire l'incertitude et l'ambiguïté des jugements, 
comporte certains problèmes puisque les probabilités d'un événement futur ne sont pas 
toujours connues. Même si des informations statistiques sont disponibles, le jugement 
heuristique ou certaines circonstances futures rendent l'utilisation des probabilités 
généralement non adéquates. 
La théorie des ensembles Bous offre une alternative à l'approche traditionnelle et permet 
d'estimer des probabilités en l'absence d'informations sur les fréquences relatives. La 
théorie des probabilités floues élimine le besoin de connaître, a priori, la nature exacte 
de la distribution de probabilité des jugements. La méthodologie présentée est basée sur 
la logique floue avec une emphase particulière sur les fonctions de confiance, les 
principes d'extension et les distributions de probabilités floues (Zadeh, 1975; Zadeh, 
1978; Dubois et Prade, 1980; Zrbda, 1984; Strat, 1990; Shipley et al., 1996). 
7.2.3.1 Distributions floues de jugements experts et non-experts 
Un ensemble flou P dont les déments sont dans l'intervalle [O, 11 peut être exprimé 
comme une distribution floue. Considérons un ensemble de n probabilités floues chacun 
ayant r éléments, i.e., 
où a,correspond au degré de confiance qu'une valeur P, soit Dans ce cas, @,, p,, ..., 
p,) constitue une distribution de probabilités floues finie si et seulement si il y a n 
probabilités floues t7 (i = 1,2, ..., 11) de tel sorte que Inc, P,y = 1. 
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Afin de qualifier une distribution de probabilité floue finie, chacune des probabilités 
floues dans une distribution doit avoir le même nombre d'éléments (certains u peuvent 
être O), et ces éléments doivent être ordonnés de façon a ce que leur somme soit égale à 
un (1). Ainsi, les ensembles d'éléments dans chacune des r positions des ensembles de 
probabilités floues ordonnés doivent constituer une probabilité statistique finie (Shipley 
et al., L 996). 
il faut noter que le degré d'appartenance des éléments est arbitraire (lorsque > O) et ne 
détermine pas si la séquence d'un ensemble flou ordonné constitue ou non une 
distribution de probabilités flous. 
7.2.3.1.1 Application 
Considérons pour chacune des activités nécessitant un jugement J,, l'évidence/,, (k = 1. 
7, 3) que la valeur calculée soit correcte selon trois approches différentes: conservatrice 
Ki), réaliste ai), et optimiste fi,). Ainsi, la fréquence,f,, d'une évidence est donnée par: 
hi = 1 ~,,!f,, pour  tous^,., où F,, =l (i = l,2,3, ..., m et k =  1, 2, 3) (10) 
k 
La probabilité floue, Q,,,,, pour chaque 4.- en termes dei, peut être définie par: 
Q,,, = ckij / u,,, pour tout/,, (1 1) 
où chaque c,, représente la confince dans la probabilité a, donnée par un des 
évaluateurs et que la valeur calculée pour chaque activité J, puisse être représentée 
par l'évidence donnée par/,. (k = 1 J.3; i = 1,2, ..., rn et j = 1, 2, ..., n). 
Considérons aussi tout a, tel que xkGH akjik= 1 .O0 pour une série k d'un ensemble H. Une 
valeur O est assignée (a,, =O) automatiquement pour k PH. (12) 
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Les évidences pondérées peuvent être calculées avec: 
autrement b ,  = 0. 
1) Considérons trois activités nécessitant chacune un jugement (J,, JI, J,) et les évidences 
f selon trois approches différentes (conservatrice, réaliste, optimiste) et que la valeur 
calculée soit correcte (f7i,/2i, p i ;  i = 1 ,  2, 3,). Considérons aussi la confiance c de 
chacun des évaluateurs pour chacune des évidences données (ch = c,, cl,, c,,; i = 1, 2, 
3,). Les valeurs de fréquence f des évidences selon l'approche et l'évaluateur sont 
résumées au tableau 7 2. 
Tableau 7.2. Exemple d'application d'une distribution de jugements flous. 
Activité Evidence f Probabilité floue ( d a )  
Conservateur RéaIiste Optimiste 
R: 0.75 0.9010.75 0.90/1 .O0 0.90/0.75 
0: 0.80 0.90/0.50 0,9010.75 0.90,' 1 .O0 
C: approche conservatrice; R: approche réaliste; 0: approche optimiste 
Ainsi, pour l'activité J,, l'évaluateur conservateur a une confiance élevée ( ~ 0 . 9 0 )  que la 
probabilité (a) d'une évidence (que la valeur estimée soit correcte) faible p0 .60)  soit 
élevée ( ~ 1 ) .  De la même façon, cet évaluateur a aussi une confiance élevée (c=0.90) 
que la probabilité d'une évidence élevée (1'0.90) soit Bible (a=0.50). À l'inverse, un 
évaluateur optimiste a une confiance élevée (c=0.90) que la probabilité d'une évidence 
élevée p0.90)  soit élevée (a=l) .  
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2) Pour l'activité .il, l'évidence que la valeur calculée soit correcte est donnée, selon 
l'équation ( i  l), par les probabilités floues suivantes: 
QIl ' = 0.901 1 + 0.9010.75 + 0.90/0.5 pourf; , = 0.60 
QJ,' =0.90/0.75 + 0.901 1 + 0.9010.75 pourf,, = 0.75 
QSI3 =0.90/0.50 + 0.9010.75 + 0.9011 pourf,, = 0.90 
Ici. /;, = 110.60 + l /  0.75 + 11 0.9 
Dans ce cas, la confiance (c) et les probabilités (a) correspondantes sont respectivement: 
c , ,  ,=o.go C ,  , ,=o.go c,, ,=o.go 
c?, ,=o.go c, , ,=o.go C ~ , ~ = O . ~ O  
c,, ,=o.go c, ,,=o.go c,,,=0.90 
3) Dans ce cas, selon l'équation (12). toutes les probabilités (a) relatives aux évidences 
des valeurs estimées dont la combinaison est égale a 1 sont considérées. 
a , , ,  = 1.0 
= 1 .O 
LI,,, = 1 .O 
u ,,,, + a , , l2  = 0.5 + 0.5 = 1.0 
4) Suivant l'équation (12). les mesures pondérées des évidences de chacune des valeurs 
considérées sont domees par: 
b,, = l.O(O.60) = 0.60 
b12= 1.0(0.75)= 0.75 
b13= 1 .O(O.gO)= 0.90 
b,, = OSO(0.90) + 0.50(60) = 0.75 
7.2.3.2 Valeur floue attendue 
Soit une distribution de probabilités floues (p,, p,, ..., p 3  et leurs valeurs fioues 
correspondantes (v,, v,, ..., v,) où: 
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Le nombre d'éléments (9 dans un ensemble flou v n'est pas nécessairement le même 
pour tous les indices. La valeur attendue d'une variable aléatoire floue V prenant des 
valeurs floues (v,, v,, ..., v,) avec une distnbution de probabilités floues P (p,, p,, ..., p,) 
est donnée par: 
où S=  { (k , ,  ..., km): l < k i S S i ,  i =  1, 2, ..., r i } .  
L'équation (15) signifie que la valeur floue attendue est la compilation des xi=,,..., , p, v,,, 
possibles si l'on considère que l'adhésion de ces valeurs est le maximum des valeurs 
minia,, b,,.], où al et b, représentent l'adhésion de pi et vir pour tous les ensembles @J, 
(yr) de telle sorte que xi  =,,,.., p, aurait j valeurs fixes. 
Aussi, il y a 11 S, x & x S, possibles dans l'ensemble S défini pour l'équation (15) et r 
éléments dans chaque distribution de probabilités floues. Ainsi, il y a un total de: 
termes (T) dans la prévision floue. 
Les prévisions floues impliquent la compilation de n ,.,,.-.. , Si prévisions finies pour 
chaque index j dans la distnbution de probabilités floues. Chacune de ces prévisions 
combine différentes valeurs fioues (v,,,,,, v ? ~ , , ,  ..., v,,,) avec le vecteur de probabilité (p,,, 
p,, ..., p,). Cette procédure est répétée avec chacune des valeurs r possibles de l'index j. 
La relation d'association de chacune de ces prévisions est le minimum de l'adhésion de 
tous les éléments impliqués dans la compilation de n'importe quelle prévision spécifique. 
Si différentes combinaisons de deux vecteurs amènent une prévision identique, 
l'adhésion la plus élevée d'une compilation sera retenue. Par conséquent, le nombre 
d'éléments dans la prévision floue peut être inférieur à la valeur T donnée par l'équation 
(15). 
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7.2.3.2.1 Application: 
Considérant les équations (1 4) et (15), déterminer: 
c i  = min (F,, chi} 
pour tout c, # O, ou ci, est le degré de confiance que la valeur attendue soit 6 ,  puis, 
estimer la valeur floue de la fréquence attendue du jueernent: 
Considérant les données de l'exemple utilisé pour la distribution de probabilités floues, la 
valeur floue attendue peut être calculée de la façon suivant: 
5) Le niveau de conf ance dans les évidences peut être évalué selon l'équation (1 7) par: 
cl, = min 1,0.90) = 0.90 
cl, = min { 1,0.90) = 0.90 
cl, = min ( 1,0.90) = 0.90 
c,,=min (1,0.90; 1,0.90) =0.90 
6) La valeur floue de l'évidence est obtenue selon l'équation (1 8) comme suit: 
De la même manière, les évidences relatives a chacune des activités considérées peuvent 
avoir une valeur pondérée attendue, basée sur des probabilités et sur leur confiance 
correspondante, et ce en considérant les diffkrents jugements (e.g. conservateurs, 
réalistes, optimiste) des évaluateurs pour une valeur estimée. 
7.3 ÉVALUA TION DES INCERTlTUDES 
Pour qu'elles puissent être gérées, les incertitudes doivent être caractérisées et évaluées. 
Selon le type de domees, l'évaluation des incertitudes peut être réalisée directement sur 
la base de l'évidence du jugement d'un ou plusieurs experts. Les incertitudes peuvent 
aussi être préalablement évaluées à l'aide de méthodes heuristiques (e.g. mathématiques 
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floues) ou stochastiques conventio~elles. Cette information peut aussi être jugée et 
traitée selon les méthodes décrites précédemment. 
7.3.1 La stochasticité: les méthodes statistiques 
Les incertitudes stochastiques (erreurs non-systématiques), liées à la variabilité aléatoire 
inhérente à certains phénomènes de nature diverse, peuvent être évaluées et gérées à 
l'aide des méthodes conventionnelles éprouvées et basées sur la théorie des probabilités. 
La st~chasticité associée aux modèles mathématiques (e.g. transport et exposition), aux 
ttudes empiriques (e.g. études de terrain) et expérimentales (e.g. études toxicologiques) 
peut être décrite et estimée à l'aide des méthodes statistiques existantes. Par exemple, les 
simulations Monte Cudo sont utilisées pour évaluer la sensibilité des modèles 
mathématiques de transport et d'exposition utilisés lors de l'évaluation du risque. Les 
méthodes statistiques utilisées pour estimer les paramètres toxicologiques (e.g. CL,,) et 
pour traiter les données issues des études de terrains sont relativement bien développées. 
Toutefois, dans certaines conditions. l'applicabilité des méthodes peut être mise en doute. 
L'interprétation des résultats peut être difficile et varier selon l'expérience de I'évaluateur. 
Les méthodes probabilistes actuellement utilisées pour décrire l'incertitude en évaluation 
du risque engendrent une interprétation qui varie selon les objectifs de l'évaluation et 
l'expérience de l'évaluateur. Peu importe la technique statistique utilisée, l'évaluation des 
incertitudes stochastiques amène un jugement expert qui comporte lui-même une 
incertitude. Cette incertitude peut être évaluée et gérée sur la base de l'évidence. 
7.3.2 L'ignorance: le jugement 
L'évaluation des incertitudes associée à l'ignorance, i.e. aux co~aissances imparfaites 
ou incomplètes, peut être réalisée, selon le type de données, directement sur la base de 
l'évidence du jugement d'un ou plusieurs experts. 
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Dans ce cas, un poids représenté par un ratio est attribué au jugement. La valeur de 
chaque jugement peut être représentée par une paire de ratio V; c) ou J représente la 
Fréquence et c la confiance du jugement. La fréquence V) varie dans l'intervalle [O, 11 où 
O représente une évidence négative et 1 une évidence positive. La confiance (c) varie 
aussi dans I'intervalle [O, 11 où O représente une évidence nulle et 1, une évidence 
maximale ou totale. Les formulations de type alphabétique tel que "petit", "grand1', 
"faible", "élevé" peuvent être remplacées par un ratio préalablement défini (e-g. élevé = 
7.3.3 L'erreur: le contrôle et le jugement 
L'errertr est un type d'incertitude difficile à évaluer et a éliminer d'une procédure 
complexe, en particulier pour I'ÉRÉ. Quoique généralement négligeables, les erreurs 
causées par inadvertance peuvent prendre, dans certains cas, des dimensions 
incommençurables, et ainsi réduire la fiabilité et I'efficacité de la procédure d'évaluation. 
il est suggéré par la plupart des auteurs et des évaluateurs d'effectuer un contrôle adéquat 
de la qualité des données afin de réduire ce type d'erreur. 
Pour les données tirées de la littérature, la confiance de l'évaluateur dans les données sera 
affectée par leurs caractéristiques. Les donnés toxicologiques sélectionnées devraient 
respecter les critères suivant (CCME, 1996a): 
1) Les données sont conformes aux protocoles standardisés ou aux pratiques et 
comaissances actuelles; 
2) Le temps d'exposition et les paramètres mesurés doit être identifiés et adéquats; 
3) Les conditions des essais toxicologiques doivent être documentées; 
4) Les effets mesurés doivent être clairement associés aux contaminants identifié; 
5) Les études rapportant les concentrations dans le sol devraient pouvoir être comparées 
aux études de caractérisation (méthodes d'analyses similaires). 
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Les donnés provenant d'études de terrain ou de caractérisation devraient respecter les 
critères suivant: 
1) Les données doivent pouvoir être comparées dans l'espace et le temps ; 
2) La collecte et le transport des échantillons doivent être conformes aux protocoles 
standardisés ou à des pratiques acceptables; 
3) Toutes les variables de terrain importantes doivent être considérées. 
Les domees utilisées en ÉRÉ (données tirées de la littératures, générées par un 
laboratoire ou lors de travaux de terrain) devraient répondre a des critères de qualité 
précis et documentés afin de facilite le jugement des évaluateurs quant à leur 
acceptabilité. Lorsque nécessaire (e.g. absence de données toxicoIogiques suffisantes), le 
contrôle des analyses de laboratoire, prend la forme d'un PACQ. Aussi, le choix des 
laboratoires d'analyses devrait être fait en fonction des besoins et des objectifs de 
l'évaluation. Le laboratoire choisi devrait subir un audit spécifique au projet i.e. que 
l'évaluateur doit s'assurer que les objectifs de qualité pourront être respectés 
(Whashington State. 1989; Klemm et al., 1990; Springborn Laboratories, 1993) Cette 
audit devrait aussi inclure une analyse détaillée des opérations depuis la réception des 
ichantillons jusqu'à la production du rapport d'analyse. L'audit engendre un rapport 
détaillé incluant des jugements spécifiques et globaux, des conclusions et des 
recommandations. 
Les travaux de terrain devraient aussi être contrôlés a l'aide d'un PACQ adapté aux 
besoins de l'évaluation. Des erreurs peuvent survenir, entre autres, lors des observations, 
des mesures, de la compilation des données, de la manipulation des informations et des 
calculs. Quoique peu fréquent, le contrôle des activités de terrain reste très important 
puisque la qualité des analyses dépend généralement de la qualité des prélèvements. 
Ainsi, des travaux d'échantillonnage non adéquats engendrent une évaluation incorrecte. 
Le contrôle devrait inclure une analyse détaillée des opérations depuis le protocole 
d'échantillonnage jusqu'a la réception des échantillons par le laboratoire. Dans ce cas 
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aussi, le contrôle engendre un rapport détaillé incluant toutes les déviations au protocole, 
les conditions de manipulation et de transport des échantillons, des jugements 
spécifiques et globaux, des conclusions et des recommandations (CCME, 1993a). 
D'autres erreurs peuvent être commises lors des activités d'évaluation. Ainsi, des erreurs 
associées entre autres B la compilation des données, l'entrée des variables pour la 
modélisation, peuvent engendrer des biais importants et une évaluation erronée. Les 
contraintes de temps au cours d'une ÉRÉ peuvent provoquer la multiplication d'erreurs 
dont l'impact peut être difficile à évaluer. Les erreurs peuvent généralement être réduites 
par le contrôle et la validation, mais rarement éliminées. 
Le jugement associé aux activités de contrôle, et spécifiquement aux erreurs et a la 
validité des données, devrait, lorsque possible, être incorporé aux activités d'évaluation 
des incertitudes. Cette pratique qui est associée, de façon subjective, au jugement de 
I'évaluateur (e.g. choix des données) peut être gérée de façon objective à l'aide des règles 
d'inférence. Par exemple, lorsque leur qualité est jugée bonne, les résultats sont utilisés 
par I'évaluateur. Cependant, les faiblesses identifiées au niveau de la qualité des domees 
peuvent ne pas être considérées lors de l'analyse des résultats. Un mauvais jugement sur 
la qualité des données peut entraîner un biais pour l'ER et des conclusions erronées. 
L'évaluation des incertitudes associée aux erreurs peut être réalisée d'une manière 
équivalente a celle utilisée pour l'ignorance. La valeur de chaque jugement de 
I'évaluateur relatif à la qualité des valeurs peut aussi être représentée, comme pour 
l'ignorance, par une paire de ratio V; c) ouf; représente la fréquence et c la confiance du 
jugement. De cette façon, la fiabilité des résultats de I'évaluation sera proportionnelle à la 
qualité des activités (e.g. analyses, terrain, modélisation). 
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7.4.1 Objectifs 
Le modèle d'Aide à la Décision pour llÉvaliration du Risque É~otmicolo~ique (ADERE) 
vise à évaluer et à gérer. sur une base heuristique. la qualité des connaissances expertes 
empreintes d'incertitudes et les données imprécises utilisées lors d'une ÉRÉ préliminaire. 
Il permet, entre autres d'estimer le risque écotoxicologique, et de déterminer s'il y a une 
évidence de risque considérant la réponse des organismes, la contamination du site et les 
principales incertitudes inhérentes au processus d'évaluation. 
7.4.2 Algorithme général 
Basé sur les concepts définis et discutés dans les sections précédentes, l'algorithme du 
modèle ADERE peut être résumé comme suit: 
1. Pour chaque activité nécessitant un jugement (4.) qui comporte des incertitudes 
relatives aux co~aissances du système considéré, déterminer et assigner la fréquence 
(proportion ou probabilité)/,, du jugement et la corifiance , c, (k = 1,2,3, n) dans le 
jugement de chacun des évaluateurs. 
Dans certains cas, la fréqlrence peut être fixe (e.g. f= 1 ; évidence positive ou données 
adéquates) et seule la corifionce est évaluée. 
Un ou plusieurs évaluateurs* peuvent aussi générer différents jugements pour une 
même activité selon l'approche qu'ils utilisent. Par exemple, l'évaluateur peuvent 
choisir de donner son jugement le plus conservateur Ki, cd ,  le plus réaliste Ki, c?~), et
le plus optimiste V;, c,;). De la même façon, les jugements de plusieurs évaluateurs 
peut être considérés (e.g. fii, cii), Ki, ci), ifJi, c,;)). Ces jugements sont, au besoin, 
incorporés au modèle. 
' Les évaluateurs demient être des experts reconnus dans Ieur domaine. 
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La fréquence du jugement varie dans l'intervalle [O, 11 où O représente une évidence 
négative et 1 une évidence positive. Une valeur de 0.5 indique un jugement sans 
préférence. Ainsi, plus f se rapproche de 1, plus l'évidence du jugement est grande, et 
plus elle se rapproche de O, plus l'évidence inverse est grande. La confiance varie 
aussi dans l'intervalle [O, 11 où O représente une évidence nulle et 1 une évidence 
maximale ou totale. Ainsi, plus c se rapproche de 1, plus la confiance dans le 
jugement est grande, et plus c se rapproche de O, plus la confiance dans le jugement 
est faible. Ces valeurs sont arbitraires et peuvent être remplacées par des catégories 
(e.g. faible, élevé) qui peuvent être définies par consensus par les évaluateurs (e.g. 
élevé=O.75- 1 .O). 
2. Lorsque le système utilise les jugements donnés par l'évaluateur, la fkquence f et la 
confiarice c du nouveau jugement est calculée selon une ou plusieurs des règles 
d'inférence définie par les équations (3j, (4). ( S ) ,  (6) et (7) à la section 7.2.2. Les 
règles s'appliquent à chacun des évaluateurs et varient selon les informations 
disponibles. 
3. Lorsqu'un choix doit être fait entre deux jugements conflictuels, I'évidence e et sa 
confiance c sont calculées à l'aide de l'équation (8). Le jugement ayant le niveau de 
confiance le plus élevé est retenu. 
4. Lorsque plusieurs jugements J,  sont donnés pour une même activité (plusieurs 
évaluateurs; différentes approches), la distribution floue des jugements est calculée a 
l'aide des équations (1 O), (1 1 ), (1 2) et (1 3). 
5. La valeur floue attendue de la fréquence f du jugement global est calculée à l'aide des 
équations ( 1 7) et ( 1 8). 
6. Les différentes valeurs estimées sont calculées à l'aide des équations du tableau 7.3. 
Tableau 7.3. Équations des valeurs estimées. 
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Identification Équation 
Concentration maximale (Cm,): C, = max (concenmtions) 
Valeur du 90e centile des concentrations (C,): 
Valeur (concentration) du t Oe centile d'effet (Ce,,): 
Valeur (centile) du rang de sensibilité qui intercepte 
la valeur du 90e centile des concentrations mesuées 
( IPC,): 
Valeur (centile) du rang de concentration qui 
intercepte la valeur du 10e centrie de la dismbution 
des concentrations d'effets (IPCe,,): 
Valeur de référence (VR): 
Concentration d,effet minimum (CMEO,,,): 
Valeur du 10e centile des CMEO: 
Concentration IitaIe (CL,): 
Valeur d'exposition (VE): 
Valeur du 7Se centile de distribution des 
concentrations mesurées (C,J: 
Valeur du 90e centile de distribution des 
concentrations mesurées (C,,,): 
Concentration maximale raisonnable (CMR): 
C, = Lc, +[(0.9 n - Fc,-,) / fc, ] c 
Ce,, = Le,+[(O.l n - Fe,.,) / fe, ] c 
IPC, = q, C, + b 
oii m, = pente de la distribution des 
concentrations mesurées 
IPCe,, = rq, Ce,, + b 
où nq, = pente de la dismbution des 
concentrations d'effet 
VR = 1 %ln, VEtrn,,kY WLJ 
KI, = CMEO,,,: 
V&cnille = Le, +[(O.I n - Fe,-,) 1 fe, ] c 
m,, = CL$ 5 
VE = t VEcz, VEcw VEcMRY C m  l
VE,,= Lc,+[(0.75 n - Fc,-,)/ f c , ]c  
VEcq,, = Lc, tc(0.9 n - Fc,-,) i fc, ] c 
Concentration d'exposition maxirnaie mesurée: CE,, = C, 
indice de risque 1 % (IR): IR = VE/ VR 
Marge de sécurité pour un risque de 1% (MS,,): MS,, = Ce,, / C, 
Risque (R; %): R = 0.1 I P C ~  
n = nombre de données; b = ordonnie I'ongine; S = moyenne; Lc, = frontiire infeneurc Je la clrisse de concentrations mesurées; 
Lr., = tiontitirc ~nfirieure de la classc Je conccntmtion d'rftèts considirés: Fc, , = etTectif cumul6 de !a C I ~ S S C  de conccnmtions 
mesurtirs précidente; Fe, : = rt'kctit' cumulk de 13 classe JI: conccntntions d'etyets considirés; tC,= effectif dc la cluse de 
concentrations mesunies; 12,;. et'fticrif'dc 13 classe Je conccntntions d'effets considirés; c = intervalle de 13 clrisse considErir. 
7.4.3 Structure 
ADERE est divisé en 9 compartiments (Paramètre, Tox, Eip ,  Méthodes, VR, VE, ER, 
Poids, Conclusions) correspondant chacun à des activités d'évaluation, lesquelles sont 
liées à la procédure d'ÉRÉ préliminaire. Les compartiments sont divisés en sous- 
compartiments. (tableau 7.4). 
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Définition d'un parmètre de mesure et identification de l'agent 
stresseur (contaminant) 
Données de toxicité 
Donnies de toxicitk relatives aux TXT 
Donnies de toxicité - sol (org. terrestres) & évaluation de la qualité 
Données de toxicité - sol (org. terrestres) adéquates & acceptables 
Données de toxicité - sol (bactérie) & évaluation de la qualité 
Dorinées de toxicité - soi (bactérie) adéquates & acceptables 
Données de toxicité - sol ( ph t e s )  & évaluation de la qualité 
Données de toxicité - sol (plantes) adéquates & acceptables 
Données de toxicité - soi (invertébrés) & évaluation de la qualité 
Données de toxicité - soi (invertébrés) adéquates & acceptables 
Dorinées de toxicité- eau (mg. aquatiques) & évaluation de la qualité 
Données de toxicité - eau (org. aquatiques) adéquates & acceptables 
Données d'exposition & évaluation de la qualité 
Données d'exposition adéquates & acceptables 
Méthodes de calcul -VE & VR 
Figure illustrant la distribution des effets considérés 
Valeur de référence (VR) 
Évidence que la VR soit adéquate 
Fiçure illustrant la distribution des concentrations considérées 
Valeur d'exposition (VE) 
Évidence que la VE soit adéquate 
Données de régression des effets considérés 
Estimé de risque (ER) 
Évidence du risque 
Ampleur du risque 
Cotes pour chacun des estimés de risque 
Calcul du poids de l'évidence pour chacun des ER 
Confiance, Évidence et Ampleur du risque pour chacun des ER 
Conclusions de l'évaluation 
Sous-compartiment nercssiimt une entré d'infomtion (cg. panmétres, valeurs numériques) 
? Souscompsrtiments permettant de donner des jugements relatifs aux informtions consideries. 
Certains sous-compartiments permettent d'entrer les informations requises 
(identification, paramètre, valeurs, jugements) alors que d'autres présentent les résultats 
calculés. Le compartiment Paramètre permet de sélectionner un paramètre d'évaluation 
et I'agent stresseur (contaminant)' considéré pour 1'ÉRÉ. Le compartiment Tox constitue 
' ..IDEM assume que le paramètre d'évaluation et l'agent stresseur ont deji été définis (voir Capacités et limites). 
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la banque de données toxicologiques du modèle. 11 permet d'entrer les domees de 
toxicité disponibles, de juger de la pertinence et de qualité de ces données et, au besoin, 
de les conserver dans une banque de données. Le compartiment Exp permet d'entrer les 
données disponibles de concentrations dans les médias considérés (sol, eau) et de juger 
de la pertinence et de qualité de ces données. Le compartiment Méthodes permet de 
sélectionner les méthodes de calcul des VR et des VE. Les compartiments VI? et VE 
permettent de calculer ces valeurs, de juger si elles sont adéquates, et, le cas échéant, de 
proposer une valeur alternative. Le compartiment ER permet de calculer un IR et d'autres 
estimés utiles (Cmâu. R. MS,,, IPC.,, IPCe,,, VR, VE), de juger s'il y a évidence de 
risque, et le cas échéant. son ampleur. Le compartiment Poids permet d'utiliser 
l'approche du poids de l'évidence développée par le "Massachusetts Weigth-oGEvidence 
Worgroup" (MWEW; Menzie et al., 1996) et adaptée par le MEFQJ, pour évaluer le 
niveau de confiance relatif de chacun des estimés retenus. Cette méthode, qui reste un 
système de cotation, s'apparente à certaines méthodes développées par différents auteurs 
(Théorie de la gestion des incertitudes), mais differe dans l'approche mathématique 
utilisée. Aussi, elle ne propose pas de règles d'inférence ou de fonctions qui permettent 
de gérer les différentes informations générées en ERÉ et la propagation des incertitudes. 
Toutefois, cette méthode est utile pour comparer différents ER. Le compartiment 
Conclusions présente les principales conclusions du modèle relativement a I'évidence de 
risque et à son l'ampleur pour chacun des sites considérés. 
De raçon générale, la qualité des comaissances et des informations utilisées lors de 
1'ÉRÉ peut être évaluée, et les jugements requis pour chacune des activités ainsi que 
leurs incertitudes sont gérés par le modèle. Les incertitudes associées aux jugements des 
évaluateurs sont évaluées sur la base de l'évidence. Ces jugements peuvent être donnés 
par un ou plusieurs évaluateurs, sinon le modèle utilise des règles d'inférence pour juger 
les données et les estimés. Si l'évaluateur le juge nécessaire, des jugements non-experts 
L'approche du poids des évidences du MWEW est un processus permettant de relativiser le degré d'association entre 
plusieurs risques estimes et un panmétre d'évaluation (CEAEQ, 1998). 
Modèle d'aide à la décision pour 1'ÉRÉ de sols contaminés 124 
peuvent aussi être intégrés à certaines étapes du processus d'évaluation des incertitudes 
liées aux co~aissances. Cette approche permet d'augmenter la transparence et la 
compréhension du processus. Une telle pratique nécessite toutefois le support d'un expert 
pour la transmission des informations minimales et utiles reliées à I'évaluation. Les 
jugements non-experts sont gérés par le modèle comme des jugements experts. 
Toutefois, puisque cette application n'est pas validée, et afin d'éviter un biais causé par 
l'un ou l'autre des deux groupes, I'utilisation de jugements non-experts n'est pas 
recommandée. Des études de validation considérant des groupes spécifiques (e.g. experts 
conseils, experts gouvernementaux, non-experts) pour l'application du modèle 
permettront de comparer les évaluations, les jugements et la perception du risque entre 
ces différents groupes. 
De façon plus détaillée, le compartiment Parumètre permet d'enregistrer les informations 
relatives à une évaluation spécifique ( e g .  sites, évaluateurs, date), de définir le paramètre 
d'évaluation (e.g. effets pour un type d'organisme) et les paramètres de mesure, et l'agent 
stresseur (contaminant). Le modèle ne considère qu'un seul paramètre d'évaluation a la 
fois puisque qu'un ER doit être calculé pour chacun de ces paramètres et qu'un jugement 
global (conclusion) doit être porté sur chacune des hypothèses ayant fait l'objet de 
l'évaiuation. L'ensemble du processus décrit dans cette section peut être réitéré pour 
chacun des paramètres sélectionnés. Toutefois, un paramètre peut considérer plusieurs 
paramètres de mesure et de types d'organismes (eg .  micro-organismes, plantes, 
invertébrés). 
Le compartiment Tos. dans lequel les données toxicologiques sélectionnées sont 
compilées, est divisé en plusieurs sous-compartiments selon la nature du contaminant 
sélectionné. Ces sous-compartiments sont aussi divisés selon la nature des données 
toxicologiques. Ainsi, les données relatives à un contaminant (e.g. TNT) sont compilées 
dans un fichier (e.g. Tox.7NZJ qui contient les domees relatives aux effets pour les 
organismes terrestres (e.g. Toxten-e et Toxterre) et aquatiques (Tomqua et Toxuqua) . 
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Ces fichiers sont aussi divisés afin d'utiliser les données relatives aux effets pour chaque 
niveau trophique. Par exemple, le fichier To-rterre contient les données relatives aux 
micro-organismes ( Toxterrel a et To-rterrel b) ,  aux plantes (Toxterre2a et Toxterre2b) et 
aux invertébrés (Toxcewe3a et Ta.tewe3b). Ainsi, le sous-compartiment 
T0.r. TNT. To.rterre3b contient les données utiles pour le calcul d'une VR pour les 
invertébrés. L'évidence que l'information utilisée soit adéquate et/ou de qualité 
acceptable est aussi jugée sur la base de l'évidence en attribuant un niveau de confiance 
c, représenté par un ratio, à une évidence positive qui varie aussi dans l'intervalle [O, 11, 
où O représente une confiance nulle et 1 une confiance maximale ou totale. Pour chaque 
niveau trophique, un sous-compartiment (e.g. Toxtewel a )  est utilisé pour entrer les 
valeurs et la confiance c de chacun des évaluateurs sur la pertinence et la qualité des 
données, et un autre pour présenter les valeurs retenues par le modèle en fonction des 
jugements donnés (e.g. Toxl b). 
Les concentrations mesurées pour le contaminant et les sites identifiés (compartiment 
P(irmètre) sont compilées dans un fichier de données d'exposition (compartiment Exp), 
et sont divisées en deux sous-compartiments: Expa est utilisé pour entrer les valeurs et la 
confiance c (variant dans l'intervalle 0-1) relatives à la pertinence et la qualité des 
données, et un Expb pour présenter les valeurs retenues par le modèle en fonction des 
jugements donnés. 
L'incertitude relative à ces jugements subjectifs, de la pertinence et de la qualité des 
données, peut être réduite en considérant le jugement de plusieurs experts. Chacun des 
évaluateurs peut porter un jugement sur les données retenues. Les données considérées 
non-adéquates, non-acceptables (c c seuil d'acceptabilité; e.g. 0.5) ou très douteuses (c < 
seuil tolérable; e.g. 0.75) pour un des évaluateurs sont rejetées (section 7.5.4). La valeur 
maximale du seuil donné par l'un ou l'autre des évaluateurs sera donc retenue pour la 
décision de retenir ou rejeter l'information correspondante. Les valeurs considérées 
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adéquates et acceptables, i.e. dont la confiance est acceptable, sont retenues pour 
l'estimation du risque. 
La méthode du quotient est utilisée par le modèle pour calculer un IR et vérifier l'absence 
d'un risque. Toutefois, plusieurs méthodes peuvent être utilisées pour déterminer les VE 
(mithodes statistique. méthode déterministe tel un modèle de transport'trmsfomation, 
autre valeur indépendante) et les VR (e.g. valeurs publiées, méthodes statistiques, autre 
valeur). Les méthodes proposées par le modèle sont (compartiment Méthodes): 
Pour les valeurs d'exposition, 
Valeur du 75ième centile de la distribution des concentrations mesurées (C,,); 
Valeur du 90ième centile de la distribution des concentrations mesurées (C,); 
Concentration maximale raisonnable (CMR); 
Concentration maximale mesurée (Cmax) 
Valeur obtenue par modélisation du devenir du contaminant (transport & 
tram formation); 
Valeur estimée avec une autre méthode statistique ou déterministe. 
Pour 
, I les valeurs de reference 
1) Valeur de référence du MEFQ: 
2) Valeur de référence de ORNL; 
3) Concentration minimale avec effet observe minimal (CMEO,,,; si n 510) 
4) Valeur du 1Oieme centile de la distribution des CMEO (CMEO,,; si n > 10) 
5) Concentration létale (Clp; si des données sous-létales sont non disponibles) 
6) Toute autre méthode statistique ou déterministe jugée pertinente et acceptable. 
Le compartiment VR permet de considérer les VR publiées et de calculer une VR 
alternative selon la méthode sélectionnée (Méthodes) et les paramètres définis 
(Paramètre). Chacun des kvaluateurs peut juger si les valeurs disponibles (VR calculée 
et publiée) sont adéquates. L'évidence que l'information utilisée soit acceptable est aussi 
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jugée sur la base de l'évidence en attribuant un niveau de confiance c a une évidence5 
qui varient tous les deux dans l'intervalle [O, 11, à chacune des valeurs considérées. Une 
confiance nulle est représentée par c=O et une confiance maximale par F I .  Toute valeur 
intermédiaire est proportionnelle au niveau de confiance dans la fréquence de l'évidence. 
Une évidence négative (sous-estimation de la valeur; f c 0.5) est maximale lorsque f = 0, 
et une évidence positive (surestimation;/> 0.5) est maximale lorsque f = 1.0. Une valeur 
adéquate pour l'évaluateur suppose que f = 0.5. Le modèle calcule l'évidence pour chacun 
des choix selon des règles d'inférence pour les choix, leur attribue un jugement global 
(eVR) selon la distribution de probabilité floue générée par les évaluateurs et choisit la 
VR possédant l'évidence la plus élevée comme premier choix pour l'ER. La seconde VR 
comme deuxième choix pour I'ER afin que l'évaluateur puisse aussi juger cette valeur par 
rapport à la VE. 
De façon similaire, le compartiment VE permet de calculer, pour chacun des sites 
identifiés (Parumètre), une VE selon la méthode sélectionnée (Méthodes) et de proposer, 
au besoin, une valeur alternative (e.g. valeur obtenue par une autre méthode). Les 
évaluateurs peuvent juger si chacune des VE retenues est adéquate, surestimée ou sous- 
estimée en intégrant un niveau de confiance c a une évidence f (qui varient dans 
l'intervalle [O, l]), tel que décrit pour le compartiment VR, a chacune des VE retenues. 
Le modèle calcule l'évidence pour chacun des choix selon des règles d'inférence, leur 
attribue un jugement global selon la distribution de probabilités floues générée par les 
évaluateurs (eVR) et choisit la VE possédant l'évidence la plus élevée comme premier 
choix pour I'ER. La seconde VE sera aussi utilisée comme deuxième choix pour l'IR 
(ER) afin que I'évaluateur puisse aussi juger cette valeur par rapport à la VR. 
Le compartiment ER utilise les VE et VR retenues et calcule jusqu'a quatre IR, selon 
l'ordre de  confiance dans les VE et les Vit (VE#lNR#1; VE#2/VR#1; VE#lNR#2; 
VE#2NR#2) basés sur les méthodes sélectionnées. Ce compartiment calcul un IR et 
présente aussi d'autres estimés utiles. Une valeur IR (VENR) supérieure à 1 indique que 
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l'exposition excède le seuil d'effet retenue. La concentration d'exposition maximale 
(CmJ représente la concentration maximale du contaminant mesurée pour un site donné. 
La valeur du 90e centile de la distribution des concentrations mesurées (C,,) représente 
une concentration significativement élevée pour l'ensemble des données considérées. La 
valeur du 10e centile de la distribution des effets considérés (Ce,,) représente une 
concentration d'effet relativement faible pour I'ensemble des données considérées. Le 
risque (R) réfëre à la probabilité que le niveau d'exposition entraîne des effets pour les 
paramètres considérés. Une valeur supérieur h 1% est généralement considérée 
préoccupante. La marge de sécurité (MS,,=Ce,JCe,,) représente l'ordre de grandeur pour 
obtenir un risque de 1%. Une valeur inférieure à 1 indique une marge de sécurité nulle. 
La valeur centile de concentration qui intercepte la valeur du 10e centile des 
concentrations d'effets (IPCe,,) indique quelle est la proportion des échantillons 
susceptible d'affecter les organismes considérés. La valeur centile du rang de sensibilité 
qui intercepte la valeur du 90e centile des concentrations (IPC,,) indique dans quelle 
proportion une concentration mesurée élevée (C,,) peut affecter les organismes 
considérés. Les VR et VE utilisées sont aussi présentées comme variables de sortie avec 
les autres estimés. 
L'IR et les différentes valeurs calculées devraient permettre de porter un jugement 
relativement clair sur l'évidence de la présencehbsence de risque et sur son ampleur 
potentielle. Chacun des évaluateun peut attribuer un niveau de confiance B chacun des 
ER retenus pour chacun des sites considérés. L'évidence que le risque soit présent ou 
absent est aussi jugée sur la base de l'évidence en attribuant un niveau de confiance c à 
une évidence positive p l )  ou négative P O )  de risque. De la même façon, un niveau de 
confiance c est donne, si nécessaire, à une évidence que l'ampleur du risque soit faible 
F O )  ou élevée (ILI) .  La confiance c varie dans l'intervalle [O, 11 pour chacun des 
estimés considérés. Une confiance nulle est représentée par c=O et une confiance 
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maximale par c=l. Toute valeur intermédiaire est propottiomelle au niveau de confiance 
dans la fréquence de l'évidence. 
Le modèle calcule l'évidence d'un risque pour chacun des estimés de risques retenus 
selon des règles d'inférence de la révision pour les jugements conflictuels. Un évaluateur 
peut avoir des difficultés à porter un jugement sur la présence d'un risque. Les 
ivaluateurs peuvent juger qu'un nsque est à la fois présent et absent lorsque les 
informations ou les connaissances sont confuses ou incertaines. ADERE attribue un 
jugement global selon la distribution de probabilité floue générée par les évaluateurs 
(eR). Si cette évidence est plus élevée que le seuil maximal utilisé par les évaluateurs, 
elle sera identifiée comme positive (évidence de risque: "oui") dans le compartiment 
Conclirsio~is). Une évidence inférieure au seuil d'évidence minimum sera interprétée 
comme négative. Une évidence se situant à l'intérieur de la distribution des seuils 
identifiés par les évaluateurs sera identifiée comme "indéterminée", ce qui suggère de 
préciser certains aspects de I'évaluation et d'effectuer une évaluation plus détaillée. 
Le modèle permet aussi de qualifier l'ampleur du risque potentiel pour chacun des ER 
retenus selon des règles d'inférence de la révision pour les jugements conflictuels. 
Lorsqu'it y a présence de risque potentiel, un évaluateur peut avoir des difficultés à 
porter un jugement clair sur I'ampleur du risque si les informations sont confuses ou 
incertaines. Les évaluateurs peuvent juger qu'une ampleur est à la fois faible et élevée 
lorsque les informations ou ses connaissances sont confuses ou trop incertaines. En ÉRÉ 
préliminaire, l'ampleur est considérée de façon qualitative (faible, élevée). Cette 
information permet, au besoin, de prionser certains sites. Aussi, ADERE attribue un 
jugement global selon la distribution de probabilités floues générée par les évaluateurs 
(UR). Si cette évidence est plus élevée que le seuil maximal utilisé par les évaluateurs, 
elle sera identifiée comme "élevée" dans le dernier compartiment (Conclusions). Une 
évidence inférieure au seuil d'évidence minimum sera interprétée comme "faible". Une 
évidence se situant à l'intérieur de la distribution des seuils identifiés par les évaluateurs 
Modèle d'aide à la décision pour 1'ÉRÉ de sols contaminés 130 
sera identifiée comme "indéterminéeW. Une ampleur "indéterminée" suggère de préciser 
certains aspects de l'évaluation tandis qu'une ampleur définie comme "faible" ou 
"élevée" (quantifiée en ÉR& détaillée) peut permettre d'orienter l'évaluation subséquente. 
L'approche du poids des évidences est utilisée pour relativiser le degré d'association 
entre plusieurs estimés de risque et un paramittre d'évaluation i.e. Svaluer le niveau de 
confiance relatif de chacun des estimés retenus (Poids). Cette approche, optionnelle dans 
le modèle, est un outil d'aide a la caractérisation du risque qui n'est généralement pas 
imposée par les autorités. Elle permet d'assigner un poids a chacun des ER en utilisant 
des facteurs de pondération (prédéterminés par un groupe de spécialistes) et des cotes 
globales ( 1  à 5; cotePoirls) reflétant le jugement de l'ensemble des évaluateurs (moyenne 
géométrique des cotes attribuées ) en fonction du niveau de conformité de l'ER a chacun 
des attributs identifiés (Pe). Ces attributs sont regroupés en trois catégories (degré 
d'association entre l'ER et le paramètre d'évaluation, qualité des données, design et 
exécution des activités menant a l'ER). 
S'il est déterminé selon l'approche du poids des évidence, le niveau de confiance dans 
chacun des ER (très faible, faible, non-acceptable, acceptable, élevé) est vérifié, et seul 
les estimés dont le niveau de confiance est "acceptable" ou "élevé" seront retenus (PEA). 
Par la suite, ['évidence ou l'absence de risque est déterminé pour chacun des ER 
acceptables. S'il y a évidence de risque et si son ampleur a été identifiée, elle sera jugée 
"faible", "élevée", ou "indéterminée", tel que décrit précédemment. 
Le modèle présente comme résultat d'évaluation finale (compartiment Concliisions) un 
jugement conservateur tant qu'à la présence potentielle d'un risque et de son ampleur 
potentielle. Ainsi, pour un site évalué, si l'une des méthodes d'estimation utilisée met en 
évidence la présence d'un risque, le risque sera jugé "possible". L'évidence de risque sera 
qualifiée positive (évidence de risque: "oui"), si tous les ER mettent en évidence la 
présence d'un risque, ou elle sera qualifiée négative (évidence de risque: "non"), si tous 
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les estimés de risques mettent en évidence l'absence d'un risque. Son ampleur est 
déterminé comme étant "élevée" si tous les ER retenus mettent en évidence ce jugement. 
Son ampleur est déterminé comme étant "faible" si tous les ER retenus mettent en 
évidence ce jugement. Si certains estimés sont considérés "faible" et d'autres "élevé", 
I'ampleur est jugée "faible-élevé". Dans les autres cas, l'ampleur est jugée 
"indéterminée". 
7.4.4 Politique de valeurs par défaut 
Les données toxicologiques sélectionnées sont compilées dans un fichier de données 
toxicologiques (Tor). Les données retenues (organismes, exposition et paramètres 
mesurés) , sont jugées, par défaut, adéquates et acceptables (documentation. qualité) Le. 
c=l. Les données d'exposition sont compilées dans un fichier de données d'exposition 
(E-rp). Les données retenues sont jugées, par défaut. adéquates (méthode, collecte et 
transport, précision) et acceptables (contrôle de la qualité) i.e. c=l. Le seuil 
d'acceptabilité des données toxicologiques (Tox) ou de concentration dans le sol (Exp) 
est, par défaut, 0.5. Le seuil tolérable (seuil d'acceptabilité maximum pour des données 
du même type), qui est par défaut 0.5, peut être augmenté par l'un ou l'autre des 
évaluateurs (e.g. 0.75). Les domees qui ne sont pas exprimées dans des unités adéquates 
(e.g. pg/g) ne sont pas utilisées pour le calcul des VR et VE. 
La VR publiée, si disponible, est jugée, par défaut (i.e. lorsque l'évaluateur omet de 
donner son jugement), adéquate F O S ;  c = l), même si elle est intérimaire. S'il existe 
plusieurs valeurs publiées, la valeur minimale est retenue par le modèle. La valeur 
calculée est jugée surestimée F I ;  F I )  si elle est inférieure à la valeur publiée, et sous- 
estimée P O ;  c=l) si elle est supérieure à la valeur publiée. Si la valeur minimale publiée 
n'est pas disponible, la valeur calculée est considérée adéquate Cf-0.5; ~ 1 ) .  Le seuil de 
confiance (c) pour une VR surestimée ou sous-estimée est, par défaut, 0.5. 
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La VE calculée est jugée, par défaut (i.e. lorsque l'évaluateur omet de donner son 
jugement), adéquate F O S ;  c=l). Dans ce cas, la valeur proposée par un des évaluateurs 
est jugée surestimée p l ;  c=l) si elle est supérieure à la valeur calculée, et sous-estimée 
P O ;  r-1) si elle est inférieure à la valeur calculée. Le seuil de confiance (c) pour une 
VE surestimée ou sous-estimée est, par défaut, 0.5. Si la VE proposée est supérieure à la 
concentration maximale mesurée, elle sera jugée surestimée. 
L'indice de risque (IR) et les différents estimés sont utilisés par le modèle pour juger de 
l'évidence (eR) et de l'ampleur (UR) du risque. La présence du risque est jugée, par 
défaut, positive pl; c=l) si VE2VR (i.e. ml), et négative P O ;  4) si V E W R  (Le. 
IRCI). Le seuil de confiance (c) pour une évidence positive ou négative est, par défaut, 
0.5. L'ampleur du risque est jugée, par défaut, "faible" (FO; c=l ) si IPC,40 et que 
C,,JCe,,<S. "élevée" 1 ; c= l ) si IPC,,, z 10 et que C,u/Ce,or 1 O, et dans 
les autres cas. Le seuil de confiance (c) pour une ampleur "faible" ou "élevée" est, par 
défaut, 0.5. 
Les valeurs de confiance dans l'ER (ceR; sous-compartiment eR) et dans l'ampleur du 
risque ( c d ;  sous-compartiment aR)qui peuvent entraîner des problèmes de calcul seront 
remplacées par des valeurs équivalentes (O changées pour 0.001; 1 changées pour 0.999). 
Lorsque l'approche du poids des évidences (Poids) n'est pas considérée et que les cotes, 
pour chacun des attributs, sont non déterminées ("ND"), la confiance dans un estimé de 
risque donné est considérée "acceptable" (cote3; coteER). Par conséquent, la confiance 
(CEA) dans cet ER est, par défaut "acceptable". Aussi, lorsque la confiance dans un ER 
est "faible" ou "non acceptable" (cet@), l'évidence de risque est considéré 
"indéterminé". Lorsque l'évidence de risque est négative ou "indéterminée". son ampleur 
est considérée "indéterminée1'. 
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7.4.5 Données requises 
Les parametres et variables d'entrée du modèle se répartissent en trois groupes: 
1) Les données d'exposition (site, contaminant, concentrations dans le sol ou dans 
l'eau); les concentrations sont exprimées en pg/g (sol) ou en rngL (eau) ou 
1' équivalent. 
2) Les données toxicologiques disponibles (groupe, organisme, exposition, réponse, 
référence); les concentrations d'effet considérés (CMEO, CSEO, CE,,, CL,,) sont 
exprimées en pg/g (sol) ou en mg/L (eau) ou l'équivalent. 
3) Le jugement (positif, négatif) et le niveau de confiance de chacun des évaluateurs 
(experts et non-experts); le jugement est exprimé sur la base de l'évidence par une 
paire de ratio V; c) variant dans l'intervalle [O, 11. 
7.4.6 Capacités et limites 
La gestion des informations est initiée au niveau des paramètres d'évaluation. Un 
paramètre d'évaluation et un agent stresseur doivent préalablement être définis pour 
utiliser le modèle. Ces informations sont essentielles puisqu'elles permettent de faire le 
lien avec le site étudié et les besoins de gestion qui commandent 1'ÉRÉ. Cependant leur 
pertinence n'est pas jugée par JDERE. 11 revient donc à l'évaluateur de vérifier la 
pertinence du paramètre d'évaluation et de l'agent stresseur retenus pour 1'ÉRÉ. 
L'évaluation et la propagation des incertitudes, de même que la procédure d'ÉRÉ ont été 
simplifiées afin d'obtenir un modèle simple et utile. Par conséquent, certaines étapes 
spécifiques ne sont pas intégrées au modèle. Aussi, sur la base des informations et 
pratiques actuelles, le modèle considère un nombre restreint de méthodes d'estimation 
des valeurs. Ces choix pourront s'avérer limitant pour un évaluateur. Cependant, d'autres 
valeurs peuvent être calculées manuellement et introduites dans le modèle. 
La qualité et la pertinences des données toxicologiques et des concentrations 
d'exposition estimées peuvent être jugées de façon globale. Toutefois, les détails des 
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informations relatives aux outils utilisés (e.g. méthode, organisme, paramètre mesuré, 
modèle) ne sont pas jugés de Façon spécifique. Aussi, certains éléments liés à la méthode 
d'estimation du risque (PSAI, PACQ), souvent négligés en ÉRÉ, ne sont pas considérés 
par le modèle. 
Le modèle ADERE ne s'applique qu'à une ÉRÉ préliminaire et ne considère qu'un seul 
contaminant à la fois. La banque de données toxicologiques se limite actuellement au 
2,4,6-trinitrotoluène (mT). Les données toxicologiques pertinentes pour l'évaluation 
d'un autre contaminant doivent être entrées manuellement. Cependant, une banque de 
données toxicologiques pourrait ètre ultérieurement intégrée au modèle afin de permettre 
la sélection des contaminants d'intérêt. 
7.5 ANALYSE DE LA SENSIBILITÉ 
Cette analyse vise à évaluer le degré de variabilité associé aux paramètres des équations 
du modèle et ia distribution des principaux résultats possibles, ainsi que leurs 
probabilités d'occurrence. Aussi, elle permet d'identifier les paramètres importants et 
l'amplitude de leurs variations. L'analyse de sensibilité a été réalisée a l'aide de 
simulations Morrte Curlo appliquées au modèle ADERE. Pour chacun des paramètres, 
1000 itérations avec des valeurs aléatoires possibles ont été appliquées selon une 
distribution prédéterminée (e.g. uniforme, normale, triangulaire, Bêta). La figure 7.3 
présente la distribution des fréquences des résultats de simulations Monte Carlo pour les 
paramètres de sortie les plus sensibles. Ainsi, si l'on considère des VE calculées 
relativement peu élevées (19.4 k 0.6; 17.6-22.0) et une certaine variation dans les VR 
calculées (12.7 f 17.5; 0.1-60.0), l'évidence que la CX publiée (eVRb; critère choisie: 60 
pg/g), soit relativement adéquate (0.53 + 0.04) est relativement probable, alors que 
l'évidence que la VR calculée (eVRa) soit relativement surestimée (0.85 k 0.06) est aussi 
probable. De la même façon, l'évidence que les VE proposées (eVEb) et calculées (eVEa) 
soit relativement adéquates ou surestimées (eVEb: 0.65 + 0.12; eVEa: 0.61 f 0.11) est 
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relativement probable. Ainsi, il est probable que l'évidence de risque globale soit positive 
(eRGlobale: 0.79 + 0.22) et que l'ampleur de nsque globale soit élevée (aRGlobaie: 0.80 
I 0.21). 
0.20 0.40 0.60 0,80 1 ,O0 
Figure 7.3. Comparaison des fréquences des résultats de simulatioos Monte Carlo. 
L'analyse de la sensibilité du modèle montre l'effet de chacun des paramètres d'entrée sur 
chacun des paramètres de sortie. Le tableau 7.5 présente les principaux paramètres de 
sortie calculés par le modèle (lesquels affectent la conclusion globale), les principaux 
paramètres d'entrée les affectant et leur contribution à la variance du résultat. Ainsi, il 
apparaît clair que les différents jugements introduits dans le modèle peuvent avoir un 
effet non négligeable sur le résultat de l'évaluation. notamment dans le cas où les VE 
sont similaires aux VR. Par exemple, la confiance d'un évaluateur pour une évidence de 
risque peut affecter le calcul de l'évidence de risque globale (ensemble des évaluateurs). 
Ce résultat peut aussi être observé Iorsqu'un evaluateur conservateur influence 
l'ensemble d'un groupe d'experts. 
Selon le modèle, une VR calculée pourra être préférée a une valeur publiée préliminaire 
si elle est plus conservatrice. Aussi, une VE calculée serait généralement préférée à une 
valeur proposée similaire. Ce comportement du modèle est aussi en accord avec le 
raisonnement habituel des évaluateurs. 
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Tableau 7.5. Contribution de certains paramètres d'entrée à la variance des 
principaux paramètres de sortie. 
Paramètre de sortie Paramétre d'entrée Contribution à Ia 
variance (%) 
Confiance dans l'estimé Confiance d'un évaluateur dans l'un des attributs 5 11.5 
~vidence de risque globale Confiance dans une Cvidence de risque négative 15.6 
d'un ivaiuateur rPaliste 
Confiance dans une évidence de risque nigative 15.4 
d'un évaluateur conservateur 
-4rnpleur du risque gIobale Confiance dans une ampleur de risque faible d'un 18.0 
ivaluateur optimiste 
Confiance dans une ampleur de risque &levée d'un 17.3 
Cvaluateur réaliste 
Choix de la VR VR calculée 88.8 
Évidence-VR (publiée) Jugement d'un ivaluateur conservateur 43.3 
Jugement d'un évaluateur optimiste 39.9 
Évidence-VR (calculée) Jugement d'un évaluateur conservateur 77.5 
Confiance d'un ivaluateur conservateur dans son 10.5 
juzement 
Choix de la VE VE calculée 37.9 
VE proposée 16.0 
Évidence-VR (proposee) Jugement d'un Cvaluateur optimiste 3 6.4 
Jugement d'un évaluateur réaliste 3 1.4 
Même si certains paramètres d'entrée (choix des méthodes, valeur de toxicité, 
concentrations dans le sol) peuvent avoir peu d'influence sur le résultat de l'évaluation, il 
est important de les considérer correctement pour plusieurs raisons. Premièrement, en 
l'absence de jugements fournis par les évaluateurs, le modèle jugera, selon les règles 
d'inférence et la politique de valeurs par défaut, les données entrées et complétera 
l'évaluation sur la base des informations disponibles. Deuxièmement, les résultats 
(graphiques et numériques), les différents indices et les valeurs calculées avec les 
domees entrées fournissent des informations aux evaiuateurs qui influencent leur 
jugement. Aussi, certains choix ou certaines valeurs, peuvent ne pas influencer le résultat 
d'une évaluation dans la majorité des cas, mais devenir déterminant dans certains cas. Par 
exemple, lorsque les données sont très variables, une valeur centile ou un intervalle de 
confiance à 95% peut être très différent d'une valeur minimale ou maximale. 
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Le modèle ADERE considère les données toxicologiques, les concentrations 
d'exposition, les choix méthodologiques et les jugements d'un ou plusieurs évaluateurs 
relatifs aux domees et aux valeurs estimées pour évaluer et juger l'évidence du risque. 
Pour illustrer le fonctionnement du modèle, un cas simple est présenté. 
L'exemple considère un site contaminé par le TNT. L'évaluation des sols de ce site est 
réalisée sur la base d'une ÉRÉ préliminaire afin de vérifier une absence/présence de 
nsque et de prioriser les actions relatives aux différents niveaux de contamination. Aussi, 
l'analyste (évaluateur réaliste) désire que le modèle considère les jugements de ses deux 
collkgues (conservateur, optimiste). Les concentrations détectées dans les sols 
contaminés par le TNT peuvent varier de 0.08 pg/g à 259 000 pg/g (Hovatter et ni., 
1997; Massson et ni., 1998), mais un exemple typique de terrain peu contaminé (100 
mgkg) est considéré. La distribution du TNT dans le sol est généralement hétérogène en 
raison de ses propriétés physico-chimiques, des conditions in situ et du temps de 
résidence dans le sol. Des concentrations de cet ordre sont donc Fréquentes même en 
bordure de section très contaminées. 
Les paramètres d'évaluation retenus pour vérifier des hypothèses de perturbation issues 
du modèle conceptuel de 1'ÉRÉ sont les effets directs sur les organismes terrestres. Les 
paramètres de mesure utilises sont les analyses (domees fictives) de la contamination 
superficielle du sol (0-30cm) par l'agent stresseur retenue (TNT) et les résultats d'étude 
de toxicité terrestre sur les micro-organismes, les plantes et les invertébrés terrestres. 
Puisque les conséquences potentielles d'une erreur de décision se limitent 
essentiellement à la dégradation du milieu et I'incapacité du milieu a soutenir un 
écosystème terrestre (faux négatif) ou à des coûts d'intervention (faux positif), les choix 
et les jugements devraient être relativement conservateurs. Aussi, ADERE utilise une 
approche conservatrice pour choisir ou juger les valeurs retenues. Le tableau 7.6 résume 
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l'information relative au choix des paramètres, au contaminant considéré, aux sites et aux 
évaluateurs désignés (Paramètre). 
Tableau 7.6. Informations considérées par ADERE pour initier 1'ÉRÉ (Paramètre). 
Identifiutlonl ÉRÉ: Site fictif 
Date Iymlan): 20i09188 
Panmétre d'bvaluatlon: 
1 ) Effets dlrectes pour les microorganismes 
2) Effets directes pour les macrophyîes terrestres 
3) Effets directes pour les invertébrés terrestres 
4 )  Effets directes pour les oiseaux 
5) Effets directes pour les mamiféres terrestres 
6) Effets directes pour les organismes terrestres 
7) Effets directes pour les organismes aquatiques 
8) Autres (préciser): ND 
Choix (1. 2. 3.1 ou 5): 6 
Panmdtre: Organismes terrestres 
Contaminant: 
1 )  2.4.6 - Trinitmtoluene 
2) Autres (prhcner): 
Choix ( t au 2): 
Identificaîion des sites : 
t ) Site #l :  
2) Site K!: 
3) Site a: 
4 )  Site ICJ: 
t 
Site A 
ldentffiution des Cvaluateun: 
1 ) Evaluateur nl:  PYRt (cansewaleur) 
2) &aluaieur #2: P Y M  (réaliste) 
3) Evaluareur #3: PYR3 (optimiste) 
Les données toxicologiques disponibles sont compilées (To.~) ,  et chacun des évaluateurs 
peut juger si les données sont adéquates (organismes, exposition et paramètres mesurés) 
et acceptables (documentation, qualité). Les évaluateurs doivent indiquer le seuil 
d'acceptabilité des données (e.g. c=0.5). Pour l'évaluation, le modèle ne considère que les 
informations dont le niveau de confiance est acceptable pour tous les évaluateurs. Si un 
évaluateur omet de juger la qualité des données, les informations compilées seront jugées 
acceptables par le modèle. Le tableau 7.7 résume les informations données par 
l'évaluateur PYRl (Toxterre). Si elles sont jugées adéquates et acceptables par tous les 
évaluateurs, ces informations toxicologiques seront retenues pour llÉRÉ. Aussi, dans 
certains cas, la qualité des données n'a pu être vérifiée, et même si le niveau de ~ o ~ a n c e  
est altéré (c=0.75), les données sont jugées acceptables. 
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Tableau 7.7. Données de toxicité du TNT avec les invertébrés du sol compilées par 
un évaluateur (sous-compartiment Toxterrea). 
Organisme Medium Expsittan Paiam?fm CSEO CMEO Qualil& Seuil 
mesuTé (WmL) (~i41rnL) (pglml) ad&wNes (c) acceptable (c) 
Onbata Microcme 
ProtQrnata 
Fdve (Phasedus vt~@ans I 1.7% mat. org. 
7.2% mal. oig. 
 BI^ ( rnünm aesiivirm 1.7% mat org. 
7.2% mat org. 
Gazan Bando bmom (Bnnim mous) 1.7% mat q. 
7.2% mal. q. 
G a m ~  Fetuce (Festuca mnuinarpa ) Sol 
CE: Concentration efficace pour un puurcentctgr. d'cl'tkt donni., i.c. concentntion estirnie. d'une substance ou d'un tichantillon. qui 
drvnit provoquer un effet particulier. ltital oti non létal. puur p46 des organismes exposés; CL,,: Concenrn~ian Iiblr 50 (rnkdinnr) 
1.e. conccntmion. d'une substance ou d'un 2cfi;intillon. st irnie letale: pour 50% des organisrncs exposes; CMEO: Conccntntion 
minimale avec etEt observe i.e. 13 plus faible concentration testie produisant un ctkt toxique significatif chez les organismes 
enposis; CSEO: Concentration sans e tk t  ubservC i.e. la plus hrte concentntion testde pour laquelle aucun un effet toxique 
signi tïcatif n'est rncsuk chez Ics organismes cxposés. 
De la même façon, l'analyste compile les données de concentrations de TNT mesurées 
dans le sol pour chacun des sites sélectionnes (Ekp), et chacun des évaluateun peut jugé 
si les domees sont adéquates (méthode, distribution dans l'espace et le temps) et 
acceptables (qualité). Les évaluateurs doivent indiquer le seuil d'acceptabilité des 
données (e.g. c=0.5). Le modèle ne considère que les informations dont le niveau de 
confiance est acceptable pour tous les évaluateurs. Si un évaluateur omet de juger la 
qualité des données, les informations compilées seront jugées acceptables par le modèle. 
Le tableau 7.8 résume les informations données par l'évaluateur PYRl (Expa). Si elles 
sont jugées adéquates et acceptables par tous les évaluateurs, ces informations seront 
retenues pour I'ÉRÉ. 
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Tableau 7.8. Concentration d'exposition au TNT pour le site évalué (Expa). 
Echantillon Concentration Données Qualité Seuil 
(cig/g) adéquates (c) acceptable (c) 
A1 -A t O1 0.75 0.75 0.5 
AI -A 95 0,75 0.75 0 3  
A2-A 150 0,75 0.75 0.5 
A2-B 56 0.75 0.75 0,s 
A3-A 85 0.75 0.75 0.5 
A3-B 78 0,75 0.75 0.5 
A4-A 11 2 0.75 0.75 0,s 
A4-8 125 0,75 0.75 0.5 
A5-A 88 0,75 0.75 0.5 
AS6 105 0.75 0.75 0.5 
La méthode du quotient est généralement retenue en ÉRÉ préliminaire pour vérifier 
l'absence d'un risque. Cependant, plusieurs approches peuvent être utilisées pour 
déterminer les VE et les VR. La méthode retenue pour la VE, pour chacun des sites, est 
la valeur du 90ième centile de la distribution des concentrations mesurées (C.,J. Puisque 
le nombre de données est faible (n 5 IO), la méthode retenue pour la valeur est basée sur 
la concentration d'effet minimale (CMEO,,,,). Le critère préliminaire pour les sols des 
sites commerciaux et industriels (60 pgg) proposé par l'RE3 et le critère calculé par 
Talmage (0.13 mg/L Hovatter et d., 1997) sont aussi considérés. Le tableau 7.9 résume 
les choix des évaluateurs relatifs aux méthodes de calcul et les VR disponibles. 
Le modèle calcule la VR selon la méthode sélectionnée (CMEO minimale; tableau 
7.10a). Le modèle permet aussi d'intégrer les jugements (e.g. évidence de surestimer: 
pl; évidence de sous-estimer la valeur: PO) et la confiance (e.g. confiance nulle; c=O; 
confiance maximale: c=l) des évaluateurs dans la VR (tableau 7.10b). La fréquence f 
d'une évidence et la confiance c de chacun des jugements sont estimées selon 
l'expérience de l'expert sur la base de l'évidence. Il permet aussi aux évaluateurs de 
porter un jugement sur la valeur référence publiée (ie. 60 @g). Aussi, les évaluateurs 
PYR2 et PYR3 pensent que la valeur calculées (Le. 30 pg/g) est surestimées alon que 
l'évaluateur PYRl a confiance que la valeur calculée soit relativement adéquate. Les 
évaluateurs P Y W  et PYR3 jugent la VR publiée adéquate alors que l'évaluateur PYRl 
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pense qu'elle est sous-estimée. Si les évaluateurs omettent de porter un jugement, le 
modèle juge la valeur calculée surestimées et la valeur publiée adéquate (i.e. VR 
calculée: PO, c= 1 .O; VR publiée: FOS, c=1 .O). Le jugement global pour la VR calculée 
est dans les deux cas plus élevé (ey=0.98-1.00) que le jugement global pour la VR 
publiée (eVR,,=O.jO). Par conséquent, la valeur calculée est retenue comme premier 
choix. 
Tableau 7.9. Méthodes de calcul des VE et VR (Méthodes). 
Identlficatioril h k :  Site fictif 
Paramdtre d'évaluation: Organismes temstres 
Contaminant: TNT 
MBthode de calcul de la valeur d'exposltlon 
1 )  Valeur du 75iBme centile de la dislribution des concentrations masurbs (C75) 
2) Valeur du 9018me centile de la distnbuiion des concentrations mesurees (Cgo) 
31 Concentration maximale raisonnable [CMRI 
4) Cancentratlon maximale mesur& (Cmax) 
5) Maddllsatlon transporüîransfonnation Slte: Site A Valeur: ND RéfQrence: Caltox 
O ND Calbx 
O ND Callox 
O ND Caltox 
6) Aube 
Choix (1, 2.3.4.5 ou 6): 
Valeur: ND RBl4rence: NA 
Valeur de rdfBrence 
1) Valeur de fefdrence du MEFQ. Valeur (mghg sol): NO ROfdrence: NA 
Valeur (mgit eau): ND ROfdrence: NA 
2) Valeur de Mdrence ORNL Valeur (m@g sol): ND ROfBrence: NA 
Valeur (m@L eau): 0.13 ROMrence: Talrnaw (ORNL 
3) Concentration minimale avec effet observe minimale (CMEOmin; n < 10) 
4) Vabur du 10IBme centile de b distribution des CMEO (CMEO10; n 10) 
5) Concentatlon ltîtale (CLp) 
6) Autre: Valeur (rngikg sol): 60 Rlfdrence: Camllnd. (IRB) 
Valeur (mg& eau): 
Choix (1.2.3.4.5 ou 6): 3 
De façon similaire, le modèle calcule les VE pour chacun des sites retenus (tableau 7.1 1) 
selon la méthode sélectionnée (tableau 7.6). Dans ce cas, la VE correspond au 90ième 
centile de la distribution des concentrations. Le modèle permet d'intégrer les jugements 
et la confiance des evaluateurs dans la valeur d'exposition de la même façon que pour les 
VR. La fréquence f d'une évidence et la conflance c de chacun des jugements sont 
estimées selon l'experience de l'expert sur la base de l'évidence. Aussi, une autre VE peut 
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être proposée par l'un des évaluateun. Dans ce cas, les jugements des évaluateurs sur 
cette valeur peuvent aussi être considérés par le modèle. Ainsi, les évaluateurs ont une 
bonne confiance que la VE calculée (127.5 pg/g) soit adéquate, quoique les évaluateurs 
PYR2 et PYR3 jugent qu'elle est surestimée alors que PYR3 juge que la VE proposée 
(VE=Cmx= 150 @g) est sous-estimée. Le jugement global pour la VE calculée pour le 
(eVE,=0.86) est alors plus élevé que le jugement global de la VE proposée (eVR,=0.50). 
Par conséquent, la VE calculée est retenue comme premier choix. Par contre, si les 
évaluateurs omettent de porter un jugement, le modèle juge la VE calculée adéquate et la 
valeur proposée surestimée (Le. VE calculée: FOS, c= 1 .O; VE proposée: 1 .O, c= 1 .O). 
La valeur la plus conservatrice, i e .  maximum, est alors retenue. 
Tableau 7.10. Valeurs estimées avec la méthode retenue (a) et jugements relatifs 
aux VR estimées et publiées (b; VR). 
a) 
M1Vioâa Valeur pubIl40 (Irglg} Valeur astimh -sols (Irglg) 
de calcul ConcontnUon RBi&rence Mlcm-organlsmas Plantas Invertdbr6s Olsaaux Mammifères Organlsma 
Vakur de référence tvaluateur 
A f ~ V R A  B f cVRg Seuil 
trolo) Male) 
30,000 0,50 0,95 60.000 025 0.95 0.50 PYRt (conservaleur) 
30.000 0,75 0,90 60.000 0,50 0,90 O,50 PYRP (réaliste) 
30,000 1 ,O0 0,95 60,000 0,50 0,95 0,50 PYR3 (optimiste) 
CMEOmin: CMEO publiée la plus faible; NA: Non applicable. 
cVR: confiancc de I'kvaluateur pour 13 VR caIcuIie (a) ou publier (b); c=0-1; Cont'iance nulle: 0; Contiance totale: 1.0. 
j ti-équence d'une tvi?rnce que la VR calculéc !a) ou publiée (b) soit adkquate; Valeur addquate: 0.5; ~videncc de 
surestirnation:O$-1 .O ; Evidence de sous-estimation:O-OS. 
' Si plusieurs valeurs sont disponibles, la valeur minimum est retenue. 
Les valeurs calculées ou proposées jugées trop faibles (évidence globale sous le seuil 
maximum) ne sont pas utilisées pour le calcul du risque de manière a ce que les VE et 
VR soient acceptables pour tous les évaluateurs. 
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Cet exemple illustre que des experts n'ont pas nécessairement la même confiance pour 
tous les jugements donnés. S'ils s'entendent sur le potentiel toxique du contaminant, leur 
niveau de confiance relative aux valeurs calculées ou proposées peut être sensiblement 
différent. Cette observation peut s'expliquer par le fait que l'évaluation de ce paramètre 
requiert une expertise particulière et que le niveau d'incertitude associé aux données 
toxicologiques (qualité. quantité, représentativité) est généralement élevée. Aussi, les 
évaluateurs ont accordés dans la plupart des cas une confiance plus élevée dans les VE 
élevées et les VR Faibles (i.e. toxicité élevée). Leur perception après l'analyse des 
résultats reflète donc l'incertitude pour la valeur effective et leur accord dans l'utilisation 
de méthodes conservatrices. De façon générale, les scientifiques et les spécialistes 
associés a 1'ÉR.É sont, compte tenu de la complexité des phénomènes étudiés, prudents et 
rarement certains de tous les aboutissements liés a un paramètre. Par conséquent, le 
jugement est généralement conservateur et une confiance totale (c = 1 .O) devnit être 
marginale. 
Tableau 7.1 1. Jugements relatifs â la VE estimée et a la VE proposées (VE). 
identlfiwtlon MBthode Valeur Valeur d'exposltfon Evaluateur 
du slte de calcul estlmBe A f CYEA B f cVEg Seull 
(pglg] (calculBe) (proposBe) confiance 
(~aln)  irale) 
Site A 127.5 0.50 0.90 150 0,25 0.90 0,50 PYRl (conservaleur) 
CMR: Concentntiiin mximale raisonnable (inlervalle dc con tiance d 05% supirieur); 
Cm; 90iémr: centilc de 13 distnbutlon des concentniions mesuries; 
C m :  concentration mesurée maximale; 
cVR: contiance relative de IVvaluatcur pour la VE ca1culi.e (a) ou proposée (b); c=O-1; Confiance nulle: 0; Confiance totale: 1 .O. 
f liéquence d'une évidence que la VE calcultie (a) ou proposie (b) soit adéquate; Valeur adéquate: OS; ~vidence  de surestimation: 
0.5-1 ,O ; Évidence de sous-estimation: 0-0.5. 
Le risque est estimé pour chacun des sites sélectionnés. Le modèle utilise les VE et VR 
retenues et calcule jusqu'à quatre IR selon une ordre décroissant de confiance pour les 
VE et les VR (VE# IIVRfll; VE#2/VR#I ; VE#l/VR#2; VE#2/VR#2) basées sur les 
méthodes sélectio~ées (compartiment ER). Le modèle calcule aussi d'autres estimés 
utiles (CmK, C, Ce,,, risque, MS,,, IPC,,, IPCe,,) qui ne sont pas affectés par les VR et 
VE retenues. Le tableau 7.12 présente les informations calculées par le modèle pour le 
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site retenues. Sur la base de ces estimés, du profil de distribution des effets (DistEffets; 
figure 7.4) et du profil de distribution des concentrations (DistConc; figure 7 . 9 ,  chacun 
des évaluateurs peut porter un jugement sur l'évidence (présence/ absence) de risque et 
sur son ampleur potentielle pour chacun des ER retenus (tableau 7.13). 
Tableau 7.12. Estimation du risque pour le site évalué (ER). 
Idenüficatlon Estlméds Cmar Cg0 tPCg0 Ce10 lPC9t0 VE VU IR MSto Rl8pu. 
du s~te  risque (UQ~Q) i~iglg) !%) i%) (wlol twlu) (W 
Site A VEPlNRtl 150 120 39.0 30.0 ND 128 30 4.3 0,235 3.9 
VEWR#l 150 120 39.0 30.0 ND 150 30 5.0 0.235 3.9 
VEtlNRU2 150 120 39.0 30.0 ND 128 60 2.1 0.235 3.9 
VE#2NR#2 150 128 39.0 30,O ND 150 60 2.5 0.235 3.9 
C,,,: Concentntion d'exposition ma.lcimalc ; IPC,m; Valeur (centile) du n n g  de sensibilité qui intercepte la valeur du OOe centile des 
roncrntntions mcsu~es;  Cr.,,,: Valeur (conccntrition) du 10e centile de la distribution d'eifers; [PCe,, : Valeur (centile) du rang de 
concentntion qui intcrcrptr la valeur du IOe centile de la distribution dletTrts ;VE: Valeur d'exposition; VR: Vrilcur de nif6rencc;; 
IR: Indice de risque 5 94; h.1 SI,: hl arge dc sclcuriri pour un risque de I %. 
.. - - - .  - 
100 ,ml 3 W r~ 500 MX] 
Concentration (mglkg) 
Figure 7.4. Profil de distribution des effets considérés (DistEffm. 
Par exemple, les évaluateurs jugent qu'il y a évidence de risque lorsqu'ils considèrent les 
estimés de risque, quoique la confiance dans cette évidence est variable (ceR=0.50-1 .O). 
Les jugements globaux pour des estimés montrent une évidence de risque élevée 
(eR=l.O). Aussi, la confiance dans une ampleur de risque faible est plus élevée 
(caR=0.50-0.90) que pour une ampleur de risque élevée (caR4.0-050). L'ampleur du 
risque est jugée globalement faible (aR=0.04-0.25). De plus, en absence de jugements 
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externes, le modèle juge qu'il y a évidence de risque (eR=l .O), et l'ampleur est jugée 
faible (aR=0.50). 
Concentration (mgikg) 
Figure 7.5. Profil de distribution des concentrations mesurées dans les échantillons 
de sol pour le site C (DistCoric). 
Tableau 7.13. Évidence et ampleur du risque pour le site évalué (ER). 
Identii7cation Estime de Evaluateur ca R ca R 
du site rlsqus Positlve Nlgative Souil Faible E k v h  Seuil 
Site A VE#lNR#t PYRl (conservateur) 1 .O0 0,OO 0,50 0.90 0 3 0  0,50 
PYR2 (rbaliste) 0.75 0,OO 0 3 0  OS0 0,25 0,50 
PYRS (optimiste) 0.50 0,OO 0,50 0,50 0,OO 0,50 
VE#2NR#l PYRl (conservateur) 1 .O0 0,OO 0,50 0,90 0 3 0  0.50 
PYR2 (réaliste) 0.75 0,OO 0,SO 0,50 0,25 0.50 
PYR3 (optimiste) 030  0,OO 0,50 0.50 0,OO 0.50 
VE#lNR#2 PYRl (conservateur) 0.90 0,OO 0,50 0,90 0,25 0.50 
PYR2 (réaliste) 0,75 0,OO 0,50 0,50 0,OO 0.50 
PYR3 (optimiste) 0 . 9  0,OO 0 3 0  0.50 0,OO 0.50 
VE#2NR#2 PYRI (conservateur) 0.90 0,OO 0,50 0.90 0,25 0.50 
PYR2 (réaliste) 0.75 0,OO 0 3 0  0.50 0,OO 0.50 
PYR3 (optimiste) 0.50 0.00 0,50 0.50 0,OO 0.50 
ceR: contiance (O<c<l) de I'evaluatcur dans une Cvidence de risque psit ive (el ) ou négative (+O); Continnce nul1e:O; Contiance 
towle: 1.0; cnR: contiance (O<c<l) de I'ivduatcur dans une ampleur du risque faible (f=O) ou devie  (f=l); Confiance nulle:O; 
Contiancs totale: 1 .O. 
Les valeurs utilisées pour les estimées ont été considérées acceptables, suggérant que les 
indices calculés avec ces valeurs peuvent être considérés. Cependant, le niveau de 
confiance dans l'ER peut être évalué. Dans ce cas, seul les estimés jugés acceptables 
seront considérés pour les conclusions de 1'ÉRÉ. Ainsi, l'approche du poids des 
évidences peut être utilisée pour évaluer le niveau de confiance relatif de chacun des 
Modèle d'aide a la décision pour I'ERÉ de sols contaminés 146 
estimés retenues (Poids). Chacun des évaluateurs doit donner une cote (1 à 5) à des 
attributs identifiés (tableau 7.14a). Ces amibuts sont regroupés en trois catégories (degré 
d'association entre ['ER et le paramètre d'évaluation, qualité des données, design et 
exécution des activités menant à l'estimé de risque). Le modèle assigne un poids à 
chacun des ER (tableau 7.14b) en utilisant des facteurs de pondération (préalablement 
déterminés par un groupe de spécialistes) et les cotes globales (moyenne géométrique 
des cotes; 1 à 5) reflétant le jugement des évaluateurs, puis il détermine si les estimés 
sont acceptables (Le. poids 2 3). Dans ce cas, tous les ER sont jugés acceptables. 
Lorsqu'ils sont disponibles, les jugements des évaluateun sur I'évidence et I'ampleur du 
risque sont utilisés pour déterminer s'il y a présence ou absence de risque et, lorsque 
possible, ils déterminent l'ampleur probable de ce risque pour chacune des méthodes 
d'estimation retenues. Le compartiment Concf~îsions gère les informations précédentes et 
donne, polir chacun des sites évalués et des ER retenus, des conclusions claires tant qu'à 
I'évidence de risque (positive, négative, indéterminée) et, s'il y a lieu, à son ampleur 
(faible, faible-élevée, élevée, indéterminée). Sinon, le modèle juge les données selon des 
règles précises. Lorsqu'il a été déterminé, le modèle vérifie si le niveau de confiance des 
ER est acceptable. Puis, I'évidence ou l'absence de risque est déterminée pour chacun des 
ER acceptables (CEA). Dans cet exemple, tous les estimés sont "acceptables1' (tableau 
7.15). Le site évalué présente une évidence de risque positive, et son ampleur est 
considérée faible avec tous les estimés de risque utilisés. 
Le modèle présente, pour chacun des sites évalués, des conclusions simplifiées 
concernant l'évidence de risque (positive, négative, indéterminée) et, s'il y a lieu, de son 
ampleur (faible, faible-élevée, élevée, indéterminée). Ces conclusions, qui peuvent être 
transmises directement au gestionnaire, pourront ainsi faciliter la prise de décision pour 
les actions à prendre (e.g. évaluation détaillée, décontamination). Ainsi, les évidences de 
risque relatives à chacun des sites sont considérées, mais l'évidence ou l'absence de 
risque est déterminé de façon globale. Dans le cas du site fictif considéré, l'évidence de 
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risque est jugée positive par ADERE, de façon globale puisqutil y a évidence de risque 
avec chacun des ER retenus. L'ampleur du risque, quant à elle, est jugée, "faible" puisque 
que tous les estimés considérés sont faibles. Le tableau 7.16 présente les conclusions de 
1'ÉRÉ relatives au paramètre d'évaluation donnés par le modèle. 
Tableau 7.14. Côtes données par les évaluateurs (a) et niveaux de confiance calculés 
(b) pour chacun des ER (Poids). 
' l i  5 selon le niveau de conformite de l'estimé de risque i chacun de ses attributs 
Tableau 7.15. Conclusions relatives au paramètre d'évaluation pour chacun des ER 
considérés (CEA ). 
Identification Estime de risque r on fiance' hidence de risque2 ~ r n ~ l e u r '  
Site A VE#1 NR#l Acceptable Oui Faible 
\IE#2NR#1 Acceptable Oui Faible 
VE#?NW2 Acceptable Oui Faible 
VE#uVR#2 Acceptable Oui Faible 
' Non acceptable/ Trés faible/ Faible/ Acceptable/ Elevee; ' Ouil Non/ Indéterminé; ' Faible/ Elevéd Indéterminée 
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Tableau 7.16. Conclusions relatives au paramètre d'évaluation pour chacun des 
sites considérés (Co11~111sions). 
- -- --- 
Identification Évidence de risque' Ampleu? 
Site A Oui Faible 
' Oui/ Noni Indéterminé; ' Faibld E k v é d  Inddtrrminti 
8. ÉRÉ DE SOLS CONTAMINÉS PAR DES SUBSTANCES 
ÉNERGÉTIQUES - CAS DU 2,4,6-TRINITROTOLUÈNE 
Cette section présente les résultats d'une ÉRÉ préliminaire d'un site contaminé par le 
TNT au moment de sa production au cours des années quarante. L'approche utilisée 
s'inspire des différentes procédures existantes (US EPA, CME, PÉRÉ), avec lesquelles 
elle est compatible, et d'une étude de cas relativement bien documentée (Salomon et al. 
1996). Toutefois, cette ÉRÉ ne peut être considérée complète et comporte certaines 
limites. Considérant la nature du projet de recherche, certaines informations n'ont pas été 
considérées ou documentées afin de réduire la complexité de l'analyse limitant du même 
coup la portée de cette ERÉ. Ainsi, l'élaboration du modèle conceptuel est basée sur un 
nombre restreint d'éléments spécifiques au site alors que l'analyse des récepteurs est 
générale et se limite surtout à la viabilité du sol. Cette étude de cas servira a valider le 
modèle (chapitre 9) présenté au chapitre 7. 
8.2 PLA NIFICA TlON 
8.2.1 Problématique 
Certaines caractérisations chimiques effectuées au cours des dernières années sur le site 
étudié afin d'identifier les zones contaminées, les principaux contarninants et leurs 
concentrations dans le sol et l'eau souterraine montrent que le TNT se retrouve encore en 
quantité importante dans le sol et l'eau souterraine. La contamination est hétérogène et 
les zones les plus contaminées correspondent aux sites de production du TNT. 
Considérant, la toxicité de ce contaminant et de certains de ses métabolites de 
dégradation pour les organismes, les sols contaminés par le TNT représentent un danger 
potentiel pour les différents niveaux d'organismes incluant l'homme. 
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Au Canada, il n'existe présentement pas de critères génériques ou de nonnes 
environnementales pour le TNT et les autres substances nitroaromatiques tel le 2,4- 
dinitrotoluène (2,4DNT) et le 2'6-dinitrotoluène (2,6-DNT), ou nitrohétérocycliques tel 
l'hexahydro-l,3,5-trinitro- l,3,5-triazine (RDX) et l'octohydro- l,3,5,7-tétranitro-l,3,5,7- 
tétrazocine (HMX). Les autorités canadiennes et américaines en collaboration avec les 
centres de recherche tentent actuellement de développer ces critères. 
L'évaluation du site est nécessaire afin d'identifier les zones qui présentent un risque 
pour les organismes. Aussi, 1'ÉRÉ permettra de déterminer si la contamination dans les 
zones contaminées à l'étude entraîne le non-respect du niveau de protection associé a 
I' usage prévu. 
8.2.2 Base de l'évaluation 
L'évaluation des sols est réalisée sur la base d'une ÉRÉ pour différents niveaux de 
contamination (zone contaminée, zone adjacente immédiate). Chacune des zones, dont la 
superficie varie d'environ 25 à 100 m', est délimitée sur la base des caractérisations 
préliminaires. Pour la présente évaluation, quatre zones contaminées et une zone de 
référence ont été retenues (site A: zone fortement contaminée par la TNT; site B: zone 
adjacente à la zone A; site C: zone de référence non contaminée par le TNT; site D: zone 
a proximité d'une zone fortement contarninée par la TNT; site E: zone à proximité d'une 
zone fortement contarninée par la TNT). Ces zones ont été sélectionnées arbitrairement 
pour l'étude de cas et correspondent à des lieux de production qui ne sont plus en 
opération depuis plusieurs decemies. Pour cette étude, aucune entité biologique ou 
écologique ne fait l'objet d'une préoccupation particulière. Ainsi, lYÉRÉ sera portée sur 
les organismes terrestres et aquatiques pouvant être affectés par la présence du RIT. 
ÉRÉ de sols contaminés par des substances énergétiques - Cas du TNT 151 
8.2.3 Objectif gknéral de l'évaluation 
Sur la base d'une ÉRE préliminaire, établir le risque écotoxicologique d'un site 
contaminé par le TNT, et déterminer si le site ou certaines zones du site présentent un 
risque significatif par rapport à un site de référence. 
Cet objectif a été déterminé en considérant les besoins relatifs aux critères génériques 
(valeurs non déterminées), les conséquences possibles de risques associés aux zones 
contaminées et le besoin de comparer et de mettre en priorité les niveaux de 
contamination présents sur le site étudié. 
8.3 MODÈLE CONCEPTUEL 
8.3.1 Analyse des renseignements 
Renseignements disport Mes  
11 n'existe pas de rapports techniques spécifiques au site a l'étude disponibles. Par 
conséquent, l'analyse est principalement réalisée à partir d'ouvrages scientifiques et des 
travaux de recherche en cours (Masson el al. 1998; Robidoux et al. 1998c; 1998d; 
données non publiées). L'inventaire réalisé indique la présence de TNT. mais relève aussi 
la présence de produits de dégradation (métabolites du TNT) et de certains métaux en 
quantité relativement faible. La contamination peut varier de 1 à 259 000 mgkg de R I T  
selon la zone considérée. 
Visite de terrairi 
Le site étudié, situé dans une zone industrielle a proximité d'un important cours d'eau, 
appartient à une compagnie qui produit des substances énergétiques (SE). Une visite du 
terrain a permis de colliger certaines informations. La contamination est hétérogène et 
les zones les plus contaminées correspondent aux sites de production du TNT. La zone 
potentiellement contaminée occupe une superficie d'environ 4000m2. Le site est zoné 
industriel et ceinturé de terrains agricoles (annexe VITI). La végétation est constituée 
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principalement de graminées (herbes longues). Quelques arbustes, principalement des 
espèces ligneuses de succession (e.g. sorbier), et arbres matures sont présents à proximité 
des zones contaminées. Des invertébrés (e.g. ver de terre) ont été observés dans le sol 
dans des zones a proximité des zones contaminées. La présence de mammiferes ( e g .  
marmottes, renard) et d'oiseaux (e.g. passeriformes) près du site a aussi été notée. Un 
petit canal (ruisseau) facilite l'égouttement du terrain. Le TNT n'est plus produit par la 
compagnie depuis plusieurs années. Cependant, les activités qui ont eu cours dans les 
années quarante (fabrication, entreposage) ont entraîné la contamination des sols. Des 
rapports de caractérisation récents ont identifié la présence de TNT et de certains de ses 
métabolites de aigradation dans les sols et l'eau souterraine du site. La présence de ce 
contaminant dans le sol et l'eau souterraine peut présenter un risque pour 
If environnement. 
Nature de l'agent stresseur 
Le TNT est, dans cette étude, la substance préoccupante si l'on considère les teneurs de 
cette SE et de ses métabolites. Les activités de la compagnie ne donnent pas 
d'informations sur la présence des autres contminants. 
Le R I T  est la SE la plus répandue en raison de son faible point de fusion, sa stabilité, sa 
faible sensibilité B l'impact et a la friction ainsi qu'aux hautes températures. Ses méthodes 
de production sont relativement sécuritaires. Le TNT a été découvert en 1863 par 
Wilbrand. II a été utilisé par la défense militaire allemande des 1902 comme principal 
explosif pour les cartouches, les bombes et les grenades. Il a rapidement été adopté par 
d'autres pays, et durant la deuxième guerre mondiale, des millions de tonnes de TNT ont 
été produites et utilisées dans des mélanges d'explosifs. La formule structurale du TNT et 
ses principales caractéristiques sont présentées aux annexes IX et X (Yinon, 1990; 
Rosenblatt et al., 199 1 ; Daniels et Knezovich, 1994). 
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Source de la contaminatiorr 
Le TNT produit par la manufacture a été dispersé dans l'environnement lors du procédé 
de production, de son transport ou de sa manutention, de son utilisation ou de sa 
disposition par traitement thermique en milieu ouvert. 
Des informations sur le site, issues des caractérisations chimiques permettent d'identifier 
les endroits problématiques (Masson et al. 1998; Robidoux et al. 1998~; 1998d; rapports 
de caractérisation; données non publiées). Certaines sections du site sont hautement 
contaminées par le TNT eVou par d'autres SE (e.g. RDX) alors que les concentrations 
dans certains échantillons de sol sont non détectables. Selon les différents rapports de 
caractérisation, les concentrations dans les sois varient, pour l'ensemble des sites 
contaminés par des explosifs de 0.08 à 259 000 pg/g (Talmage et Opresko, 1995; 
Hovatter et al., 1997; Masson et ai. 1998) sur les sites contaminés. Les concentrations 
dans I'eau souterraine de ces sites sont aussi relativement élevées (0.4 à 75 500 @L). 
Les concentrations dans I'eau de surface à proximité des lieux contaminés sont 
généralement peu élevées (1.0 a 3 375 pg/L; Hovatter et al., 1997) en raison de la 
dilution et de la photolyse du TNT. Cependant, les sédiments peuvent contenir des 
teneurs très élevées (71 1 000 mgkg). 
De Faqon générale, plusieurs sections du site évalué sont contaminées par le TNT et ses 
métabolites de dégradation. La distribution du TNT dans le sol est relativement 
hétérogène en raison de ses propriétés physico-chimiques, des conditions in situ et du 
temps de résidence dans le sol (plusieurs années). Les concentrations résiduelles varient 
aussi seion la section considérée. 
Les sols sont de nature argileuse ou sablonneuse et les concentrations, qui varient d'une 
zone à l'autre, peuvent atteindre 20 256 mgkg (Masson et al., 1998). De plus, l'analyse 
de certains morceaux de TNT recueillis (4Ocrn) présente une pureté très élevée (z100%, 
plp). Certaines zones contaminées sont bien délimitées en raison de la nature de la 
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contamination puisqu'elles constituaient un endroit de travail. La nature de la 
contamination est reliée aux déversements sur le sol. 
Transport et tram formation 
Considérant les informations disponibles, il apparaît que le TNT migre verticalement. 
Ainsi, les teneurs élevées de TNT dans l'eau souterraine laissent supposer que le 
transport est toujours actif. Le transport du TNT ou des sols contaminés de façon 
horizontale ( eg .  vent) semble négligeable si l'on considère que les concentrations sont 
nulles à quelques mètres des zones hautement contaminées. 
La photolyse est le principal processus de transformation dans les sols et les eaux de 
surface (Talmage et Opresko, 1995). Dans l'eau, le TNT est rapidement transformé par 
photolyse avec comme résultat? le développement d'une eau de couleur rosée riche en 
composés nitroarornatiques. La demi-vie mesurée du processus photolytique est de 0.5 a 
plusieurs heures. Le processus peut être accéléré par la présence de produit de 
dégradation et de composés organiques naturels dans l'eau. Les principaux produits de 
transfomation dans l'eau naturelle sont: le 1,3,5-trinirobemène (TNB), le 4,6- 
dinitroanthrad, le 2,4,6-tnnitobenzaldehyde. le 2,4,6-trinitrobenzonitrile, et l'acide 
trinitrobemoique. D'autres dérivés azo et azoxy formés par la combinaison de nitroso et 
d'hydroxilamine ont aussi été identifiés. Le TNT peut être plus persistant en profondeur 
et en eaux troubles la où la lumière est atténuée. Toutefois, la photolyse ne devrait pas 
être un mécanisme de transformation important dans l'eau souternine. 
Les études de sorption du TNT dans le sol et les sédiments montrent que les coefficients 
de partition (pg de TNT dans le soVg de sol + pg de TNT dans l'eaw'g d'eau) varient 
entre 4 et 53 indiquant une faible sorption. Des sols provenant de sites de production 
d'explosifs ont été testés pour l'adsorption et la désorption (Pennington, 1988). L'état 
d'équilibre de l'adsorption ou de la désorption de ces sols silteux, avec un contenu faible 
en carbone organique (0.3-3.3%), peut être atteint en 2 heures. Avec l'addition de 320 pg 
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de TNT/g de sol, l'adsorption varie entre 7.5 a 32%. Les désorptions séquentielles à l'eau 
montrent que le TNT peut être presque entièrement (88%) désorbé après trois cycles. 
Aussi, l'adsorption est plus élevée dans les sols argileux (32% initialement et 23% apres 
les désorptions séquentielles). 
Le TNT est biodégradable dans l'eau, le soi, les sédiments et les boues par différentes 
espèces de bactéries et de champignons en condition aérobique ou anaérobique 
(Spanggord, 1980a). La demi-vie du processus peut varier de quelques jours a quelques 
mois dans l'eau de surface (Spanggord, 1980b; ATSDR, 1993). La réduction des groupes 
nitro est la première étape dans la transformation. L'ajout de nutriments organiques ou de 
sédiments accélère les processus. Les métabolites Formés dans l'eau, le soi et les 
sédiments incluent: les hydroxyarninodinitrotoluénes, le 2-aminodinitrotoluène (2A- 
DNT), le 4-arninodinitrotoluène (4A-DNT), le 2,4-diamino-6-nitrotoluène (2,4-DANT), 
le 2,6-diamino-4-nitrotoluène (2,6DANT), le 2,4,6-triaminotoluène (TAT) et les 
composés tétranitroazotoluènes (Won et al., 1974; McConnick et al., 1976; Parrish, 
1977; Burlinson, 1978; Carpenter et al., 1978; Hoffsornmer, 1978; Sunahara et al., 
1998). Cependant, la minéralisation est incomplète dans la plupart des cas rapportés, à 
moins que les conditions soit strictement contrôlées (Fernando, 1990; Funk, 1993; 
Marvin-Sikkeman, 1994). Le ZA-DNT et le 4A-DNT, apparaissant très rapidement dans 
les sols contaminés par le TNT, augmenteraient dramatiquement apres 10 jours, et 
représenteraient apres 60 jours plus de 80% de l'activité des dérivés du TNT dans 
certains sols (Cataldo et al., 1989). Toutefois, contrairement a ce que laissent supposer 
les études théoriques, les concentrations de TNT sur le site étudié semblent relativement 
stables (Hawari, 1998; données non publiées). Ainsi, les concentrations mesurées au 
cours des dernières années n'ont pas diminuées de façon significative. 
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Bioconcentration et bioaccrim rrlatiott 
Sur la base des facteurs de bioconcentration (FBC) disponibles, le TNT aurait un faible 
potentiel de bioconcentration. L'annexe XI présente les FBC du TNT, publiés dans la 
littérature scientifique, pour les espèces terrestres et aquatiques. La bioaccumulation dans 
la chaîne alimentaire est aussi considérée négligeable. Les domees sont cependant peu 
nombreuses à l'heure actuelle et sont inconnues pour les invertébrés et les oiseaux. 
Effets toxicologiques 
Toxicité terrestre 
Aucune étude chronique ou sous-chronique n'a été réalisée avec le TNT pour les 
mammiferes sauvages (Hovatter et (il.,  1997). Des essais réalisés sur des rats de 
laboratoire sont cependant disponibles. Le tableau 8.1 présente une synthèse des résultats 
de tests de toxicité réalisés sur des espèces terrestres en laboratoire avec le TNT et 
certains de ses métabolites tandis que l'annexe XII résume l'ensemble des données 
toxicologiques disponibles pour le M T  (Opresko, 1995; Caumartin et al., 1998). Le 
TNT a été administré a des chiens, des rats et des souris dans une étude de 13 semaines 
(Dilley, 1982). Des symptômes de toxicité et des signes cliniques (diarrhée, urine 
orange, perte de poids, anémie, augmentation du poids du foie, des surrénales et de la 
rate) ont été observés chez les beagles ayant reçus 20 rngkdd de TNT. Les études avec 
des rats Sprague-Dawley ont démontré la présence de plusieurs effets toxiques (anémie, 
réduction du gain de poids, rate, testicules). L'atrophie des testicules demeure, après 4 
semaines de récupération. Des effets sur la rate, le foie et les testicules ont aussi été 
observés a des doses de 125 a 300 mg/kg/d avec les rats Fisher 344 (Levine et al., 198 1). 
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Tableau 8.1. Toxicité terrestre du TNT, du TNB et  du 2A-DNT. 
Contaminants Mammifères Plantes Invertébrés Micro- 
organismes 
Espèce Effet CSEO CMEO CMEO CMEO 
(mgfkdd)  
TNT Rat Foie 0.5 5 mg/L 55 mg/kg 2.5 mg/ L3 
30 
TNB " Souris Dégénérescence 6.7 ND ND 1 - 1 Oob mg/L 
des testicules 
2A-DNT " ND ND ND >80 mg/kg 
ND: Non ddtermint; CSEO: Conçcntnrion sans rtkt observi.; CMEO: Concentration minimale avec effet observ~. 
'Mutrigénicitd ddtectét j. 1.1 rngL; bblrriium: YEG solide. 
" Movatter er (11. 1997 
Dans une autre étude de toxicité de 6 mois, la dose la plus élevée 32 mg/kg/d fut létale 
pour 2 chiens femelles et la toxicité pour le foie put être observée jusqu'a 0.5 mg/kg/d 
(Levine et al., 1990). Des études de toxicité chroniques avec le rat Fisher 344 ont révélé 
qu'après 24 mois. les effets toxiques majeurs à 10 et 50 mg/kg/d sont l'anémie, 
I'hépatotoxicité, les lésions urogénitales et au niveau de la rate. Les taux de survie ne 
sont pas affectés à ces concentrations, mais une perte de poids peut être mesurée. Des 
lésions au niveau des reins ont aussi été observées (Furedi-Machacek et al., 1984). Dans 
une autre étude de toxicité chronique, des souris B6C3F1 ont montré des effets d'anémie 
et d'hépatotoxicité a 70 mg/kg/d. Des doses de 10 a 70 mg/kg/d réduisent les gains de 
poids sans toutefois affecter la survie des organismes. Le poids et l'apparence 
microscopique des testicules n'ont pas été affectés (Furedi-Mac hacek et al., 1 984). 
Aucune étude de toxicité chronique ou sous-chronique du TNT et de ses dérivés pour les 
oiseaux n'est disponible. 
Le TNT réduit la croissance des plantes. Les concentrations provoquant un effet varient 
selon l'espèce étudiée, la durée d'exposition et la méthode utilisée. La croissance en 
solution hydroponique avec Cypenis esnrlenius (yellow nutsedge) exposée 42 jours à 
Smg/L RJT est affectée (Palazzo et Leggett, 1986). Cependant, des sols contaminés par 
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80 pg/g sec de TNT n'affectent pas de façon significative cette espèce après 45 jours 
d'exposition (Pennington, 1988). Une réduction de 25% de la croissance peut être 
observée à 30 mgkg avec la feve (Phaseolzu viilgoris), le blé (Trztinim aestiwim) et une 
espèce de gazon (Bronzzis mollis). La taille des plantes est réduite de plus de 50% à 60 
mgkg (Cataldo et al., 1989). L'élongation radiculaire de la laitue (Lactuca sativa) 
exposé 96h au TNT dans un agar est aussi affectée (EC , = 2.34 mg/L; Toussaint, 1995). 
La germination et la croissance du concombre (Ctrnimtis sativw) et du radis (Raplmmus 
sativzrs) semblent aussi affectées par des échantillons de sols contaminés par du TNT 
(CMEO = 7-19 mgkg). Cependant, la toxicité des échantillons, fortement cordée avec 
les concentrations de TNT, pourrait être biaisée par la présence d'autres contaminants 
(Simini et al., 1995). 
Dans un sol artificiel (silice) le TNT (100 mgkg) provoque l'inhibition de la germination 
(20%) et de la croissance (40%) de l'orge (Ordeunz viilgare) lors d'une exposition de 16 
jours. Cependant. le même sol n'a pas d'effet significatif sur la laitue (Lactucn sativa). 
L'élongation radiculaire de la laitue sur papier filtre est réduite par des solutions de TNT 
de lppm (0.016 pg/cm2) à 25 ppm (0.393 pg/cm2), et la CE,, calculée est 
approximativement 0.039 pgkrn' (Renoux et al., 1 997). 
Des effets sous-létaux (poids) ont été mesurés par Phillips et al. (1993) chez le ver de 
terre (Eisenia fetida) à partir de 140 mg/kg de TNT dans un sol artificiel OCDE . Les 
effets létaux n'ont cependant pas été observés à la concentration maximale utilisée dans 
l'étude (200 mgkg). Des résultats analogues ont été obtenus lors de la contamination 
artificielle par du TNT d'un sol forestier. Dans ce cas, des effets sous-létaux (poids) et 
létaux ont été mesurés à 150 mgkg, concentration minimale utilisée dans cette étude. 
Les taux de mortalité mesurés atteignaient 13% à 300 mglkg, 80% à 4OOmgkg et 100% 
a 500mgkg. 
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Des résultats similaires ont été obtenus par des études réalisées à l'Institut de recherche 
en biotechnologie (RB; Renoux, 1997; Sunahara et al., 1998a; Robidoux et al., 1998~; 
1998h; 1998i). Dans ces études des effets Iétaux ont été mesurés chez le ver de terre 
(Eisenia fetida) a partir de 420 m&g de TNT dans un sol artificiel OCDE, et à partir de 
260 mgkg  de TNT dans un sol forestier. Une récente étude présente aussi les effets sous- 
létaux (croissance) et chronique (reproduction) chez cette espèce (Robidoux et al., 
1998i). Des effets sur la croissance ont été mesurés après 28 jours d'exposition à partir de 
88 l mgkg de TNT tandis que des effets sur la reproduction peuvent être mesurés à partir 
de 1 10 mg/kg de TNT. L'utilisation d'un biomarqueur cellulaire (TRRN,,), avec les 
organismes adultes exposés 28 jours a des sols contaminés artificiellement par du R I T  
montre des effets sous-létaux à partir de 55 mgkg (Robidoux et al., 1998e; 1998d; 
1998g). 
Les résultats publiés par l'Armée américaine (Simini et al., 1995) avec des sols 
contaminés par des explosifs provenant de l'usine de munitions de l'Armée de Joliet 
(Illinois) démontrent que la survie et la croissance du ver de terre (Eiseniafetida) ont été 
réduites par des concentrations de TNT dans le sol de 7 et 19 mgkg. La toxicité des 
échantillons, fortement corrélée avec les concentrations de TNT, pourrait cependant être 
biaisée par la présence d'autres SE (eg. RDX, HMX). 
L'étude de deux autres sites contaminés (Radford,VA et Milan, TN), produite par les 
mêmes auteurs avait démontré des effets létaux et sous-létaux du TNT et de ses dérivés 
pour le ver de terre (Phillips et al., 1993). Lors de leur étude préliminaire, les 
échantillons du site de Milan et du site de Radford (non-fortifiés) après dilution à 10% 
n'avaient pas démontré d'effet. La toxicité du sol n'a cependant pas été mesurée à des 
concentrations supérieures à 10%. Cependant, le sol non-dilué de Radford, fortifié avec 
du 2,4-DNT et du 2,6-DNT, présentait des concentrations Iétales de TNT et de ses 
dérivés (60pg/g TNT; lOOpg/g TNB; 125pg/g 2,4-DNT; 40pg/g 2,6-DNT) pour le ver 
de terre. Dilué a 50% avec du sol artificiel OCDE les effets létaux demeurent, tandis qu'à 
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25% ils disparaissent. Cette dilution (1 5pg/g TNT; 25pg/g TNB; 3 1.25pg/g 2,CDNT; 
IOpg/g 2,6-DNT) provoque des effets significatifs sur le poids des organismes. 11 n'est 
cependant pas possible de déterminer à partir de cette étude quelles composantes 
contribuent à l'effet. 
Dans une itude en microcosme r x p o d  durant 7 jours à 200 mgkg de TNT, le nombre 
total de microarthropodes a été réduit de 50%. Cette différence n'est cependant pas 
statistiquement significative (Parmelee, 1993). Les concentrations de TNT de ZOmg/L et 
plus inhibent la croissance de plusieurs champignons, levures, actinomycètes et bactéries 
gram+ (Osmon et Klausmeier, 1972; Klausmeier et al., 1974). Cependant, les bactéries 
gram+ peuvent dégrader le TNT jusqu'à 200 mgiL (Hovatter et al., 1997). Aucun effet 
n'a été observé chez les micro-organismes dans des boues contaminées par 80 mgkg de 
2A-DNT (Pennington, 1988). 
Toxicitd aquatique 
Le tableau 8.2 présente la synthèse des informations de toxicité aiguë et chronique pour 
le TNT et certains de ses métabolites sur la faune aquatique tandis que I'annexe XII1 
résume l'ensemble des donnies toxicologiques disponibles pour le TNT. Les données ont 
été générées à partir de protocoles standardisés ASTM ou USEPA (Hovatter et al., 
1997). 
Au niveau de la toxicité aiguë, le TNT et le TNB semblent plus toxiques pour les micro- 
organismes et les poissons que pour les invertébrés. Aussi, la truite arc-en-ciel 
(Onchorhynchtrs mykiss) s'est avérée l'espèce de poisson la plus sensible (CL,,=0.8-3.7 
mg/L). Les données limitées concernant le 2A-DNT montrent cependant qu'il est plus 
toxique pour un invertébré (Daphnia magna; CEm=4.6 mg/L) comparativement au 
poisson (Pimephales promelas; CL,,=lS. 1 rng/L). Le 2A-DNT ne provoque pas d'effets 
détectables chez les algues tandis que le TNT et le TNB réduit de façon significative leur 
croissance. 11 faut noter que l'intensité de la lumière utilisée pour le test de croissance 
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alguale entraîne la photolyse du TNT. Les résultats sont, par conséquent, difficiles a 
interpréter. De la même Façon, en eau naturelle, le TNT peut être dégradé rapidement 
(demi-vie: 3 à 22 heures) et être accéléré par la présence de substances naturelles 
(Spanggord, 1980). 
Tableau 8.2. Toxicité aquatique du TNT, du TNB et du SA-DNT. 
- 
Contaminant Toxicité aieuë Toxicité c hroniaue 
- - -- 
TNT 0.95-2.8 1.5 >4.4 - 27.0 0.5 - 3.7 0.034 
( fibrio f ischri) (Selenasmm ( Vibrio flscizrri) 
capricornutum) ~ 0 . 0 4  
(Pimephales promelus) 
TNB" <O. 10 2.98 0.43 - 0.85 4 . 0 8  
(Onchori~~vnchris 
mykiss ) 
ZA-DNT >50 4.6 15.1 ND 
Noie, ND: Non ditermini; CElo: Concentration etTective causani une rriponse sous-ltitale chez 50% de 13 population; CL,,: 
Concentntion létale pour 50% de 13 population; 'CSEO: Ccincentntion sans etf'et observé. 
Wovaner et 01. 1997 
Le tableau 8.2 présente aussi les plus faibles valeurs de résultats de toxicité chronique 
(i.e. CMEO). Des concentrations aussi faibles que 0.93 mglL de TNT ou 0.17 mg/L de 
TNB diminuent la survie larvaire chez la truite. Des effets sur la longueur et le poids des 
alevins peuvent être observés à 0.49 mg/L de TNT et 0.17 mg/L de TNB. Le taux 
d'éclosion est affecté chez le mené tête-de-boule a 0.04 mg/L de TNT. 
Problématique écotoxicologique 
Les renseignements disponibles ont été jugés suffisants pour initier 1'ÉRÉ. Cependant, 
ils limitent la portée de l'évaluation. Les données de toxicité sont peu nombreuses pour 
certains groupes d'organismes (e-g. invertébrés) et absentes pour certains autres (e.g. 
oiseaux). Les données devraient toutefois permettre de considérer les récepteurs et voies 
d'exposition minimums (flore microbienne, plantes, invertébrés du sol; contact direct), 
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d'évaluer la viabilité du sol et de vérifier une absence de risque significatifs pour les 
organismes aquatiques. 
Les récepteurs écologiques susceptibles d'être exposés sont surtout les organismes 
associés ii la viabilité du sol tel la flore microbienne, les plantes et les invertébrés. 
Cependant, d'autres organismes supkrieurs tel des petits rnammifëres (e.g. souris), des 
grands marnmifëres (e.g. chevreuils) et des oiseaux (e.g. passeriformes) pourraient être 
exposés. 
Les domees de caractérisation disponibles concernent surtout la contamination 
superficielle (0-1 5cm) et sont reiativement peu nombreuses. Elles devraient quand même 
permettre une évaluation spécifique des zones considérées adéquate. Les données 
seraient cependant insuffisantes pour la réalisation d'une ER& sur l'ensemble du site. 
8.3.2 Assemblage du modèle conceptuel 
La source de stress potentiel est liée à la présence de SE. Les renseignements disponibles 
indique la présence de TNT et de certains de ses métabolites. Le risque associé aux 
métaux qui peuvent être présents dans les zones considérées n'est pas considéré dans 
cette étude compte tenu des faibles concentrations rapportées dans les caractérisations 
antérieures. L'ordre de grandeur de la contamination peut varier de 1 à 259 000 mgkg de 
TNT selon la zone considérée (Masson et ni., 1998). L'ampleur de la contamination est 
estimée à plus de 4 000 m', répartie sur plusieurs zones de nature (sablonneuse, 
argileuse) et de contaminations différentes. La contamination du sol par les SE est 
hétérogène (plusieurs zones) et s'étend sur une période de plus de 50 ans. En général, le 
TNT se trouve surtout dans la phase particulaire du sol de surface puisqu'il est peu 
soluble. D'autre part, les études montrent que le TNT peut être facilement désorbé, 
passant ainsi dans la phase aqueuse ou il serait biodisponible. Aussi, les concentrations à 
l'intérieure d'une même zone sont relativement variables dans l'espace (profondeur, 
superficie). 
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Les concentrations élevées de TNT dans i'eau souterraine de certaines zones contaminées 
(75 mg/L) laissent supposer que le TNT migre toujours. Cependant, le comportement des 
contaminants varie probablement en fonction des propriétés spécifiques du sol à l'étude. 
Les mécanismes potentiels de transport et de transformation identifiés sont: 
La dynamique des contaminants dans le sol (phénomènes d'absorption. d'adsorption et 
de complexification; mouvement de masse en absence d'eau; entraînement physique 
par les eaux de surface, les eaux d'infiltration et les eaux souterraines; transformation 
biologique et chimique); 
Le transfert des contaminants du sol a l'eau (entraînement physique en phase flottante 
par les eaux de surface. les eaux d'infiltration et les eaux souterraines); 
Le transfert des contarninants au biote (transfert direct par inhalation, ingestion, 
contact cutané ou absorption; transfert indirect par consommation d'organismes qui 
ont eux-mêmes bioaccumulés des contarninants). 
Ainsi, les principaux compartiments environnementaux qui peuvent être affectés par la 
contamination sont le sol, l'eau souterraine et le biote. Les récepteurs écologiques 
terrestres potentiels ciblés sont: les organismes présents sur le site a proximité ou dans 
les zones contaminées qui peuvent 2h.e directement exposés (micro-organismes, plantes, 
invertébrés) et les organismes aquatiques pouvant être exposés aux eaux de surface 
contaminées via la lixiviation des sols vers l'eau souterraine (micro-organismes, 
rnicrophytes, macrophytes, invertébrés, poissons). Ces récepteurs constituent les 
éléments critiques de l'habitat étudié. Les micro-organismes permettent la transformation 
des substances naturelles ou de synthèse. La modification de l'équilibre des 
communautés microbiennes peut avoir un impact sur les organismes supérieurs. A des 
concentrations élevées, le TNT peut s'avérer difficile à transformer par des processus 
naturels si ces concentrations sont toxiques pour les micro-organismes. Les plantes à 
proximité des sites contaminés peuvent coloniser le sol si les conditions le permettent et 
que le contaminant n'inhibe pas la germination des graines. Le TNT peut alors être 
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bioaccumulé dans les plantes, notamment au niveau des racines (Palazzo et Leggett, 
1986; annexe XI). Les végétaux en décomposition représentent une source de nourriture 
pour les invertébrés. Ces derniers, en particulier les vers de terre peuvent mobiliser et 
disperser les sols en entraînant les contaminants. La bioaccumulation du TNT dans les 
invertébrés demeure inconnue. Ces organismes mobiles ont cependant la possibilité 
d'éviter les contaminants, à condition qu'ils puissent les détecter. Ils représentent aussi 
des sources de nourriture pour les organismes supérieurs. Des oiseaux ou certains petits 
marnmifëres peuvent incorporer des végétaux ou des invertébrés à leur diète. La 
réduction des organismes présents ou la bioaccumulation des contaminants par ces 
organismes peuvent affecter les organismes supérieurs qui se noumssent des organismes 
exposés (oiseaux, brouteurs, fouisseurs. mammiferes). 
Les récepteurs écologiques aquatiques potentiels ciblés sont les micro-organismes, les 
microphytes, les rnacrophytes, les invertébrés et les poissons. Considérant sa direction de 
migration l'eau souterraine contaminée par le TNT et ses métabolites pourraient être 
entraînée et contaminer à son tour l'eau de surface. Toutefois, selon les étude théoriques, 
le TNT serait faiblement adsorbé (1$=5.5-19.3) aux particules de sédiments. Le TNT 
peut affecter directement les organismes aquatiques et les impacts peuvent être critiques 
pour les niveaux supérieurs. Par exemple, les microphytes et les invertébrés aquatiques 
représentent des sources de nourriture pour les organismes supérieurs comme le poisson, 
lequel peut être consommé par l'homme. Les plantes aquatiques, en plus d'être 
incorporées à la diète de certains organismes et de seMr d'abris ou de lieu de 
reproduction pour divers organismes, permettent de stabiliser les rives. Des effets sur un 
ou l'autre de ces récepteurs peuvent, en plus d'affecter la survie, la croissance ou la 
reproduction des populations, modifier la structure de la chaîne alimentaire et décimer 
d'autres populations d'importance écologique ou économique. Une modification de 
l'équilibre des communautés bactériennes peut aussi entraher une réduction de la 
ÉRÉ de sols contaminés par des substances énergétiques - Cas du TNT 165 
transformation du TNT. Ce dernier peut aussi être bioaccurnulé dans les organismes 
aquatiques, notamment dans les algues, les invertébrés et les poissons (annexe XI). 
Les réponses écotoxicologiques appréhendées sont la dégradation du milieu et 
l'incapacité de ia zone contaminée à supporter I'écosystème situé à proximité des zones 
contaniinées. Les hypothises sur les m~canisrnes de perturbation se situent à différents 
niveaux. La contamination par le TNT et ses produits de dégradation de la zone 
contaminée peut provoquer: 
Des effets directs sur la survie, la croissance ou la reproduction des plantes, des 
invertébrés et des micro-organismes présents dans le sol sur le site et ses environs. 
Des effets indirects tels que des modifications dans la structure des communautés 
terrestres du sol peuvent réduire la capacité des habitats à soutenir des populations de 
consommateurs secondaires et tertiaires tels des invertébrés, des brouteurs ou des 
oiseaux. 
Et dans une moindre mesure: 
Des effets directs sur la survie, la croissance ou la reproduction des organismes 
aquatiques. 
Des effets indirects tels que des modifications dans la structure des communautés 
aquatiques et réduire la capacité des habitats à soutenir des populations de 
consommateurs secondaires et tertiaires tels des invertébrés ou des poissons. 
La figure 8.1 présente un diagramme schématique du modèle conceptuel. Les 
concentrations observées dans les différents compartiments des zones étudiées (ou 
comparables) sont variables (source: particules ou bloc de TNT pure; sol de surface : 1- 
259 000 pg/g; eau souterraines: 0.1-75 mg/L). Les teneurs en TNT dans les sols a 
proximité des zones contaminées sont généralement non dktectables. Les concentrations 
de TNT dans les autres compartiments (rhizosphère, vadose, eau de surface, sédiments, 
faune terrestre et aquatique) ne sont pas connues. Les récepteurs écologiques observées 
dans les différents compartiments a proximité des zones étudiées sont des plantes 
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(graminés, arbustes), des invertébrés (vers de terre, insectes), des petits mammifères 
(souris), des grands mammifêres (renard, chevreuils) et des oiseaux (passenformes). 
Air 
Figure 8.1. Modèle conceptuel pour le TNT. 
8.4 OUTILS DESCRlPTIFS 
8.4.1 Définition des paramètres 
Les paramètres dtÉRÉ choisis sont: 1 )  les effets du TNT pour les organismes terrestres 
pouvant être exposés directement aux sols contaminés par le TNT dans le sol artificiel 
(plantes graminées, invertébrées); et 2) les effets du TNT pour les organismes aquatiques 
pouvant être exposés directement a l'eau contaminée par le TNT. 
Les paramètres de mesure retenus pour le premier paramètre d'évaluation sont les 
résultats analytiques des concentrations de TNT, la modélisation du transport du TNT 
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dans le sol, les résultats disponibles des études de toxicité terrestre chez les micro- 
organismes, les plantes et les invertébrés. 
Les paramètres de mesure retenus pour le second paramètre d'évaluation sont les 
analyses de la contamination de I'eau souterraine, la modélisation du transport du TNT 
vers l'eau souterraine et I'eau surface, et les résultats disponibles d'études de toxicité 
aquatique chez les micro-organismes, les plantes, les invertébrés et les poissons. 
8.4.2 Règle de décision 
Les zones contaminées du site évalué qui présentent, pour l'un ou l'autre des paramètres 
d'évaluation, sur la base de la méthode du quotient un niveau de risque élevé (i.e. ERzI) 
seront retenues pour réaliser une ÉRÉ quantitative. Si l'estimé de risque est pour tous les 
paramètres infeneur à 1. le risque relatif à une zone contaminée sera considéré non 
significatif. 
8.4.3 Niveaux de précision 
Les erreurs de décision et les conséquences potentielles identifiées, sur la base du 
jugement professionnel, pour chaque paramètre d'ÉRÉ choisies sont: 
O de conclure que la valeur obtenue pour le paramètre d'évaluation est supérieure au 
niveau d'action alors qu'il est en fait inférieur (faux positif); cette situation pourrait 
entraîner des coûts supplémentaires inutiles; 
O de conclure que la valeur obtenue pour le paramètre d'évaluation est inférieure au 
niveau d'action alors qu'il est en fait supérieur (faux négatif); cette situation pourrait 
entraîner la dégradation du milieu et l'incapacité à supporter l'écosystème terrestre a 
proximité du site. 
Les méthodes d'estimation des valeun de référence et d'exposition (e.g. minimum, 
centile) peuvent, entre autre, agir sur la variation de I'ER et engendrer des erreurs de 
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décision. Considérant les conséquences environnementales d'une erreur de décision, un 
haut degré de conservatisme sera utilisé (Le. concentration et toxicité maximale 
raisonnable). 
8.5 MÉTHODOLOGIE D~EVALUATION 
8.5.1 Estimation du risque 
En ÉRÉ préliminaire, le risque peut être estimé à I'aide d'un indice de risque (IR; 
méthode du quotient), en comparant la VE estimée à la VR retenue pour chacun des sites 
évalués, a I'aide de l'équation suivante (IR=VENR). 
Cette méthode, plutôt qualitative, est utilisée pour une évaluation préliminaire Elle 
permet de vérifier l'absence d'un risque, mais ne permet habituellement pas de 
caractériser son ampleur. Aussi, une valeur de IR > 1 indique la présence possible d'un 
risque, tandis qu'une valeur de IR < 1 réfere à une absence de risque. Cette approche est 
suffisante pour une évaluation préliminaire et sa précision dépend de la méthode utilisée 
pour établir les VR et les VE. 
Considérant que les VE et les VR retenues sont calculées selon une approche statistique 
(Le. VE= intervalle de confiance à 95% supérieur, VR= valeur centile de distribution), 
une certaine valeur quantitative peut être associée à I'ER. Le degré de recoupement entre 
la distribution des concentrations d'exposition et d'effet peut donc être utilisk pour 
estimer le risque (Solomon et al., 1996). Donc, si la concentration associée au 10e 
centile d'effet (VR) est égale au 90e centile des concentrations mesurées (VE estimée), le 
risque qu'une espèce soit exposée à une concentration égale ou supérieure aux effets 
aigus ou chroniques sera équivalent à 1% (i.e. 0.1 x 0.1). Cette méthode quantitative 
p .  . . 
simple, non requise en ÉRÉ préliminaire, permet donc une e s t i d o n  preli- 
conservatrice du risque. Elle doit cependant être jugée avec discernement sur une base 
gualitative. De la même façon, le risque relatif peut être estimé en comparant le profil 
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d'exposition et le profil d'effet. Ainsi, les valeurs de l'intercepte du centile de la 
distribution de concentration et de la distribution d'effet aigu ou chronique peuvent être 
utilisées pour calculer le risque relatif. L'équation suivante est utilisée pour estimer le 
risque relatif (R, %) des différents sites étudiés: 
où 0.1 correspond a fiaction restante du 90e centile de la distnbution des 
concentrations pour un site considéré, et IPC,,, à la valeur centile du rang de 
sensibilité aiguë ou chronique des organismes qui interceptent le 90e centile de la 
distnbution des concentrations, 
Un risque relatif supérieur a 1% ( R s l )  ou un IPC,  supérieur à 10 est généralement 
considéré significatif et préoccupant. Pour chacun des ensembles de données 
d'exposition, la distnbution des concentrations dans le soi peut être comparée avec la 
distnbution des effets aigus ou chroniques. Ln marge de sécurité entre le 10e centile de la 
distribution de sensibilité aiguë ou chronique des organismes et le 90e centile de la 
distnbution des concentrations d'exposition (MS,,,) est calculée â l'aide le l'équation 
suivante: 
MS,, = Ceid C,,, 
où Ce,,, représente le 1Oe centile de la distribution des concentrations d'effets aigus ou 
chroniques, et C,,, le 90e centile de la distribution des concentrations environnementales. 
8.5.2 Valeur d'exposition 
L'estimateur statistique retenu pour le calcul des VE est l'intervalle de confiance à 95% 
supérieure des concentrations mesurées. Cette estimateur a été retenue pour représenter 
les concentrations élevées pouvant être mesurées sur le site. Cette VE est considérée très 
conservatrice compte tenu de l'hétérogénéité de la contamination. 
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8.5.3 Valeur de référence 
Les données sont analysées selon l'hypothèse qu'elles représentent l'ensemble des 
espèces de l'univers associé aux catégories considérées (micro-organismes, plantes, 
invertébrés, mammifères). Puisqu'il n'est pas possible de tester toutes les espèces, une 
approximation est faite. Cette approximation assume que le nombre d'espèces testées (N) 
est équivalent à un de moins que le nombre total dans l'univers. d'obtenir des 
distributions graphiques symétriques, les pourcentages ont été calculés comme suit: 
100xn/(N+I), où n est le rang et N le nombre total de données de l'ensemble considéré 
(Solomon et al., 1996). Cette formule compense pour la taille de l'ensemble de données. 
Un petit ensemble de données (plus incertain) donne une large distribution avec plus de 
chances de recoupement qu'un ensemble plus grand (plus certain). Lorsque plusieurs 
données sont disponibles pour une même espèce et une même méthode, la valeur la plus 
faible est retenue pour l'analyse de régression des distributions des effets. 
L'estimateur retenu pour le calcul des VR est, lorsque le nombre de données le justifie 
(n>10), le dixième centile de la distribution de sensibilité des effets considérés, ou la 
valeur minimale compilée (Effroymson el al., 1997). 
8.6.1 Matériel et méthodes 
Éciiantillonriuge des sols 
L'échantillonnage a été réalisée selon la méthode du choix raisonné i.e. sans plan 
d'échantillonnage préalable. Des échantillons de sol de volume équivalent (10L) ont été 
prélevés, entre O et 15 cm de profondeur, de la façon suivante : 1) pour le site A, dans la 
zone dénudée de végétation; 2) pour les sites B et D, à moins de 1 mètre de la zone 
contaminée et dénudée de végétation la plus près; 3) pour le site C de référence, a plus de 
ÉRÉ de sols contaminés par des substances énergétiques - Cas du TNT 171 
50 rn des zones contaminées; 4) pour le site E, à moins de 5 mètres de la zone 
contaminée et dénudée de végétation la plus près. 
Éclzun tillori nage de l'eau souterraine 
L'échantillonnage a été réalisée dans des puits d'observation, préalablement installé dans 
chacune des zones étudiées, i l'aide d'une pompe Watera et de tubes de Teflon dédiés à 
chacune des stations d'échantillonnage pour éviter une contamination croisée. Les 
échantillons ont été prélevés dans des bouteilles de verre pré-nettoyée certifiées (1-Chem 
ou Fisherbrand) avec couvercle de Teflon contenant du sulfate de sodium (NaHSO,,; 1.5 
t$L) afin de les acidifiée (pH=2) pour leur conservation avant analyse (Jenkins et ai., 
1995). 
Méiiz ode d 'art alyse 
Les substances énergétiques (TNT, RDX, HMX, métabolites) ont été analysée par HPLC 
avec la méthode de l'US EPA (1 997). 
Dom ées to.uicologiques 
Les données toxicologiques utilisées proviennent principalement de la littérature 
scientifique et de rapports techniques. Environ 600 documents traitant des SE ont été 
colligés suite à une revue de littérature. Parmi ces derniers, 283 ont été identifiés comme 
potentiellement pertinents à la présente étude. Certaines données relatives aux effets pour 
le ver de terre proviennent de travaux en cours à l'RE3 et sont tirées de manuscrits 
scientifiques en rédaction. 
Étude en mésorosmes 
Dix-huit sacs en Nylon (100 mesh) de 9.4 L (25 cm x 25 cm x 15 cm) contenant les sols 
sélectionnés ont été installés dans chacune des zones étudiées (5  sacs pour le site A; 5 
sacs pour le site B, 5 sacs pour le site C; et 3 sacs pour le site D). Les sols ont été retirés 
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minutieusement des sites avec un outil d'échantillonnage en acier inoxydable fabriqué 
spécialement pour cette étude afin d'éviter de modifier la matrice. Chacun des blocs de 
sol (approximativement 25 cm x 25 cm x 15 cm) a été transféré dans un sac de Nylon 
séparé et replacé dans le sol avant d'introduire 10 vers de laboratoire (Eisenia f e t ih )  et 
10 vers indigènes acclimatés (24 heure dans un sol artificiel). La mortalité et le temps de 
rétention du rouge neutre chez les ceolemocytes (biomarqueur) ont été mesurés après 10 
jours d'exposition. Le détail est décrit ailleurs (Robidoux et al., 19980. 
Procédure d'assurance et de cotttrôle de la qualité 
La quaiité des analyses chimiques relatives aux SE a été contrôlée selon la procédure 
décrite par l'US EPA (1997). Cette procédure inclue l'utilisation de blancs de laboratoire 
(acetonitrile, eau) et de solutions de référence. 
8.6.2 Résultats 
8.6.2.1 Effets directs pow les organismes terrestres 
Caractdrisation des sols 
L'inventaire réalisé indique la présence de TNT, mais relève aussi la présence de produits 
dérivés tel le 2,4-DNT et le 2.6-DNT, et de métabolites de dégradation tel le TM3, le 2A- 
DNT et le 4A-DNT dans chacune des zones du site étudié. Le sommaire des résultats des 
analyses chimiques réalisées sur l'ensemble des échantillons de sol (0-15 cm) prélevés 
sur le site est présenté au tableau 8.3. 
La contamination par le TNT atteint 17450 mgkg à certains endroits sur le site A, mais 
peut atteindre 258 640 mgkg dans certaines zones non évaluées (e.g. zone adjacente au 
site E). Ainsi, le site A représente la section évaluée du site a l'étude la plus contaminée 
(6610 f 6505 mg TNTkg). Les sites B (1720 k 1482 mg TNT/kg), D (204 f 132 mg 
TNTkg) et E (2.0 + 1.6 mg TNT/kg) sont significativement moins contaminés, tandis 
que la contamination par le TNT est non détectable sur le site de référence C situé a 
environ 50 m du site contaminé. 
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Tableau 8.3. Concentrations de TNT et de substances dérivées dans le sol (mglkg). 
- --- - -  - 
Site Statistiaue TNT TNB DNB 2.4-DNT 2,6-DNT SA-DNT 4A-DNT 
A n 1 O 1 O 1 O 1 O 10 1 O 10 
Minimum 113.6 ND ND 12.2 ND ND ND 
Maximum 17450 3 0.3 80 210 NI) 23 
Moyenne 6610.3 0.6 ND 41.5 4 1.7 ND f 1.1 
~ c m - t y p e  6505.2 t . l  9.1 -- î a  .- c 87.9 ND 9.8 
LC 95% SUU. 10642.2 1.2 0.1 56.1 96.2 ND 17.2 
B n 10 1 O 1 O 1 O 10 1 O 1 O 
Minimum 21.1 ND ND 18.8 17 O ND 
Mz~imum 4425 ND 70.0 98 57 ND 
~Moyeme 1719.6 ND ND 38.1 55.7 10 ND 
Écart- type 1482.0 ND ND 18.6 24.1 21.3 ND 
LC 95% SUU. 2638.1 ND ND 49.6 70.6 23.2 ND 
C n 1 O 1 O 1 O 1 O 1 O 1 O 10 
iMinimum ND ND ND ND ND ND ND 
Maximum ND ND ND ND ND ND ND 
Moyenne ND ND ND ND ND ND ND 
Écart- type ND ND ND ND ND ND ND 
LC 95% SUU. ND ND ND ND ND ND ?KI 
D n 6 6 6 6 6 6 6 
Minimum 66.7 1.1 1.4 4.9 4.2 12.2 ND 
Maximum 397.3 5.6 6.5 21.2 12.8 23.3 ND 
Moyenne 204.4 3.4 4.7 14.2 9.4 17.3 ND 
Écan-type 132.3 1.3 2.4 6.4 3.8 4.6 ND 
LC 95% SUU. 3 10.3 4.9 6.6 19.4 12.4 20.9 ND 
E n 3 
Minimum 0.90 ND ND ND ND ND ND 
Maximum 3.8 ND ND ND ND ND ND 
Moyenne 2.0 ND ND ND ND ND ND 
Écart-type 1.6 ND ND ND ND ND ND 
LC 95% sup. 1.8 ND ND ND ND ND ND 
'ND: Non ditectable (lirnitc de ditection: 0.25 mgkg); Analysé selon une méthode HPLC (US EPA, 1997). 
Concentrations estimées par le modéle CalTOX 
Le modèle CaiTOX a été choisi parce qu'il permet d'estimer, entre autres, les 
concentrations mukirnédias d'un contaminant et d'effectuer une analyse de sensibilité des 
paramètres. Le modèle est considéré par les spécialistes comme étant fiable, ê condition 
que les paramètres d'entrée soient adéquats (Loranger, 1995; Loranger et Courchesne, 
1997). Ces derniers sont utilisés par le modèle de transport et de transformation CalTOX 
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et se divisent en plusieurs catégories. Les caractéristiques physico-chimiques et les 
caractéristiques du site utilisées pour la simulation sont présentées à l'annexe XIV. 
Certains paramètres pouvant être considérés par CalTOX reliés aux sédiments et a I'eau 
de surface sur le site ont été exclus de la simulation puisque le site est situé sur un terrain 
sec. Les scénarios retenus incluent une période additionnelle de non intervention de un 
an, des caractéristiques générales pour des sites situés au Québec (Loranger et 
Courchesne, 1997) et des caractéristiques associées au type de sol (sablonneux: site A, B 
et E; sablonneux-argileux: D). 
Les concentrations de TNT estimées dans les différents medias environnementaux (sol, 
eau, air, plantes) par CalTOX pour les 4 zones contaminées du site évalué sont 
présentées au tableau 8.1. Les limites de confiance à 95% (LC,,,) supérieures des 
concentrations dans le sol (tableau 8.3) ont été choisies comme paramétres d'entrée pour 
les concentrations initiales dans la rhizosphere. Cette valeur est généralement jugée 
raisonnable par les experts pour l'estimation de l'exposition. Considérant le nombre 
d'échantillons et les valeurs de LC,,., (2 valeur maximum), les concentrations maximum 
mesurées dans l'eau souterraine (mai 1997: section 8.6.2) ont été retenues comme 
paramètre d'entrée pour les concentrations initiales dans l'eau souterraine. 
La période sur laquelle sont estimés le transport et la transformation du TNT résiduel est 
de 365 jours. Les concentrations de TNT dans le sol et l'eau souterraine sont considérées 
relativement stables sur la période considérée. Cela, en raison des phénomènes de 
complexion du contaminant avec les matériaux du sol aux cours des 50 dernières années 
et des conditions d'équilibre probables existant entre la vadose et l'eau souterraine. Les 
concentrations estimées dans le sol et l'eau souterraine par CalTOX sont par conséquent 
considérées minimales, les concentrations actuelles étant maximales. 
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Tableau 8.4. Concentrations de TNT estimées par CalTOX dans les différents 
compartiments environnementaux de zones contaminées 365 jours après la mesure 




A B D E 
Air (mg/m3): 
Plantes (mgkg): 
Scil de surface (mgkg)"': 
Rhizosphere (mgkg)"': 
Vadose (mgkg'): 
Eau souterraine (rng/~)~.': 
Eau de surface (mg/L)': 
Sédiments (mgkg): 
'Concentntion initiale=LC 9.5% supcirirure des concrntntions mesurees; 'Concentntion initialr=conccnmtion rnrixirnale mesunie; 
CConccnn;ltions possiblement sous-estirntie; pour chacun dcs sites. Ies conccntntions actuelles (tableau 8.3) devraient demeurcr 
rrlativemrnt stablcs pendant la piriude cons~dCri.i: d i  aux phinomc'nes de çomple.uion du TNT dans le sol (contamination iigtk di: 
plusieurs dtkrnnic) et aux des rmditiuns d16quilibre eau souterninu vadose et 3 la source qui reste en place. 
Ddlirnitation de I'dcosysteme 
Pour chacun des sites étudiés, le système considéré est l'écosystème terrestre situé à 
proximité immédiate du site. Les récepteurs écologiques ciblés sont les micro- 
organismes, les plantes et les invertébrés. L'exposition étant relativement stable, la 
période considérée est de un an. 
Caractdrisation de la distribution des concentrations de TNT dans le sol 
Les concentrations de TNT mesurées varient de 1 14 a 17450 mgkg dans la zone A, de 
21 à 4425 mgkg dans la zone B, de 67 à 397 mgkg dans la zone D et de 0.90 a 3.8 
rng/kg dans la zone E (tableau 8.3). Les concentrations naturelles de fonds sont non 
détectables par les méthodes d'analyse. Le site de référence (site C), a proximité des sites 
contaminés, ne contient aucune trace de TNT ou de ses métabolites. 
Le TNT peut être partiellement entraîné par l'eau de pluie vers la vadose et transféré dans 
l'eau souterraine. Selon les études théoriques et les estimés de CalTOX, les 
concentrations de TNT dans le sol devraient théoriquement diminuer de façon 
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importante (photolyse, biodégradation). Toutefois, les récentes caractérisations du sol 
laissent supposer qu'un phénomène physique diminue probablement la mobilité 
théorique du TNT et sa biodisponibilité pour les organismes en contact direct. D'autre 
part, les concentrations élevées de TNT dans l'eau souterraine (75.5 mg/L) laissent 
penser que le TNT migre toujours. Aussi, considérant la nature et l'âge de la 
contamination, les phénomènes de complexion et les récentes caractérisations, les 
concentrations dans le sol ne devraient pas diminuer de façon significative au cours des 
prochains mois. Le tableau 8.5 présente les concentrations actuelles et estimées après une 
période de un an. 
Puisque les observations laissent supposer que CalTOX surestime la disparition du TNT, 
les concentrations maximales actuelles dans les sols (Le. initiales) sont retenues (estimé 
conservateur) et considérées représentatives des trois couches de sol considérées 
(surface, rhizosphère, vadose). Les concentrations de TNT dans la rhizosphere et le sol 
de surface sont identiques en raison de la profondeur de sol prélevée et du temps de 
résidence des contaminants sur les sites. De la même façon, les concentrations 
maximales dans l'eau souterraine sont retenues comme valeurs estimées représentatives. 
Ces valeurs sont jugées raisonnablement conservatrices par rapport à l'estimation de 
CalTOX, compte tenu de I'ampleur de la contamination, de la complexion du TNT au sol 
en place et des conditions d'équilibre entre le sol et l'eau souterraine. 
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Tableau 8.5. Concentrations de TNT actuelles (t=O) et estimées (t=365 jours) dans 
les différents compartiments environnementaux des sites contaminés. 
Médias environnementaux TNT/ site 
A B D E 
Concentration actuelle (t=O)* 
Sol de surface (mgkg)": 
Eau souterraine ( r n & ~ ) ~ :  
Concentration estimée (t=365d) 
Air (mg/m3): 
Plantes (mgkg): 
Sol de surface (mgkg)': 
Rhizosphere (mgkg)': 
Vadose (mgkg)': 
Eau souterraine (mg/L)? 
Eau de surface (mg/L): 
Sédiments (mgkg): 
-- 
*17 juillet 1907; Conccntratiun initirile=LC W!'n suprnrurr des concentrations mesurdes; Concentration initralr=concentniion 
rnri.lcirnalc. mesurie; ' Concentrations c.stimtirs=LC 95% suptlncurc des conccntntions rncsurees ;tctucllcs (concentrations cstrmccs 
par C'a1TO.Y posstblrment souscstirncc. rriblrriu 8.4); 'k'oncrntnttons estirnccs-concentratton mriximlc mesurSc le 13 novembre 
1007 (concentrations estirnees par C'alTOS possiblerncnt sous-estirnkcs). 
Identification du danger 
Les tests de toxicité réalisés en laboratoire dans des conditions contrôlées représentent 
une méthode généralement considérée conservatrice (Le. facteur d'incertitude/ marge de 
sécurité élevée) pour évaluer la relation concentration-réponse et le risque associé. 
Cependant. puisque les données disponibles sont incomplètes, ils représentent un outil 
approprie pour 1'ÉRÉ préliminaire. 
Le TNT présente des effets aigus et chroniques pour les organismes exposés. Les 
résultats sommaires des études de toxicité sur des organismes terrestres sont présentés à 
l'annexe XII. 
Étude en m6socosmes 
Les résultats sommaires d'une étude réalisée en mésocosmes sur les sites à l'étude sont 
présentés aux tableaux 8.6 (analyses chimiques sur les mésocosmes; moyenne de 
duplicata) et 8.7 (effets mesurés pour les organismes exposés en mésocosmes). Un 
important taux de mortalité a été observé dans les mésocosmes du site de référence. Il est 
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possible que ces effets soient liés aux conditions d'exposition expérimentales qui n'ont 
pas encore été optimisées. Cependant, le TRRN,, (temps de rétention médian du rouge 
neutre dans les ceolemocytes) tend à diminuer en fonction des concentrations de TNT et 
de ses métabolites mesurés dans le sol. 
Tableau 8.6. Étude en mésocosmes - Concentration de TNT et de certains dérivés 
daos le sol (mglkg). 
Site Mésocosme TNT TNB DNB 2,4-DNT 2,6-DNT 2A-DNT 4-A-DNT 
A A l  17063 N D P D  7 5 209 ND .ID 
A2 3706 'ID ND 44 ND ND 19 
A3 116 0.2 0.2 12 ND ND 15 
A4 2235 3 ND 24 ND ND 22 
A5 9933 N D  N D  53 ND N D  ND 
'ND: Non détectable (limite dr détection: 0.75 mgkg)  ; Analysé selon une méthode HPLC (US EPA, 1997). 
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Tableau 8.7. Étude en mésocosmes - effets pour les vers de terre (Eisenia fopida 
andrei et vers indigènes). 
Site Mésocosme Paramètre mesuréa 
ppppp - - 
Eiseniu foetida Vers indigènesb 
Survie Fragilité Survie Fragilité cellulaire 
(%) cellulaire w) TRRNc 
TRRN50' 
'Après I I jours d'exposition des organismes en rnesocosmr.s: Les organismes proviennent d'une zone non contaminrie par ic TNT 
ou ses ddrivis i proximiti des sites; ' TRRN*,: Temps de rétention du muge nsuae median dons les ceolemocytes. 
8.6.2.2 Effets directs pour les organismes aquatiques 
Caractdrisation de l'eau souterraine 
L'inventaire réalisé indique la présence de TNT, mais relève aussi la présence de produits 
dérivés (2,4-DNT et 2,6-DNT) et de métabolites de dégradation (TNB, 2A-DNT), 4A- 
DNT) dans chacune des zones du site étudié. Le sommaire des résultats des analyses 
chimiques réalisées sur l'ensemble des échantillons d'eau souterraine prélevés sur les 
sites est présenté au tableau 8.8. Pour la présente évaluation, quatre zones contaminées et 
une zone de référence (site A: zone fortement contaminée par la TNT; site B: zone 
ÉRÉ de sols contaminés par des substances énergétiques - Cas du TNT 180 
adjacente à la zone A; site C: zone de référence non contaminée par le TNT; site D: zone 
à proximité d'une zone fortement contaminée par la TNT; site E: zone à proximité d'une 
zone fortement contaminée par la TNT; annexe Vm) ont été retenues. Les 
caractéristiques physico-chimiques de l'eau souterraine dans ces zones étaient, lors du 
dernier échantillonnage ( 1 3 novembre 1997), relativement normal (pH: 6.53 - 7.09; 
O.D.: 1.6 -3.0 mg OJL; conductivité: 500-790 mS/cm; température: 9.8 OC; Masson et 
al., 1998). 
La contamination par le TNT peut atteindre 75.5 mp/L à certains endroits. Le site A 
représente la section du site à l'étude la plus contaminée (66.4 t 12.9 mg TNTL). Les 
sites B (0.1 mg TNT/L), D (0.72 mg TNTL) et E (0.61 mg TNTIL) sont 
significativement moins contaminés, tandis que la contamination par le TNT est non 
détectable sur le site de référence C. 
Délimitation de I'kosystdrne 
Pour chacun des sites étudiés, le système considéré est I'écosystème aquatique situé a 
proximité immédiate du site (i.e. cours d'eau). Les récepteurs écologiques aquatiques 
ciblés sont les micro-organismes, les microphytes, les macrophytes, les invertébrés et les 
poissons. L'exposition étant relativement stable, la période considérée est de un an 
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Tableau 8.8. Concentration de TNT et de substances dérivées dans I'eau 
souterraine (mg/L). 
-- -- - - - - 
Site Statistique TNT 2,J-DNT 2,6-DNT 2A-IINT 3A-DNT 2-NT 4-NT 3-NT 
A n' 2 2 2 2 2 2 2 - 7 
Minimum 57.3 91.4 95.7 ND ND 3.5 ND ND 
Maximum 75.5 104.2 123.6 ND O. 1 6.5 ND ND 
Moyenne 66,J 97.8 109.7 IVD O. 1 5.0 N D  ND 
Écart-type 12.9 9.1 19.7 ND 0.0 2.1 ND ND 
LC 95% sup. 75.5 101.2 123.6 ND O. 1 5.0 ND ND 
B valeu? O. 1 ND ND ND ND ND ND ND 
C rr 2 - 7 - 7 2 2 2 2 2 
IM inirnum ND ND ND ND ND ND ND ND 
Maximum ND ND ND ND ND ND ND ND 
Moyenne ND ND ND ND ND ND ND ND 
Écart-type ND ND ND N D  ND ND ND ND 
LC 95% SUD. ND ND ND ND ND ND ND ND 
D n 2 - 7 - 3 2 2 2 3 7 - 
Minimum 0.70 ND ND 0.6 0.5 ND ND ND 
Maximum 0.73 ND ND 0.9 0.6 ND ND ND 
Moyenne 0.72 ND ND 0.8 0.5 N D N D  
Écart- type 0.0 Ml ND 0.2 O. 1 ND ND ND 
LC 95% sup. 0.74 ND ND 0.8 0.7 ND ND ND 
valeur 0.6 1 ND ?JD ND ND ND ND ND 
-- - - - - - - - 
' ND: Non ddtrctabk (lirnitc de ditection: 0.1 pg/L); ;Analys6 selon une methode HPLC (US EPA, 1997). 
' Echantillons compo3 (29 mai et 13 novembre 1997). 
Echnntillons composé (n=I ; 13 novembre 1997). 
Caractérisation de la distribution des concentrations de TNT dans I'eau 
Le TNT peut être entraîner partiellement par Ifeau de pluie vers la vadose et transféré 
dans l'eau souterraine. Un phénomène physique diminue probablement la mobilité 
théorique du TNT et sa teneur dans I'eau souterraine. Cependant, cette lente mobilisation 
des contaminants peut entraîner une exposition chronique pour les organismes. Les 
principaux produits de transformation mesurés sont: le TNB, le 2A-DNT et le 4A-DNT. 
Le 2,4-DNT et le 2,6-DNT ont aussi été détectés dans L'eau souterraine. 
Les concentrations de TNT dans les échantillons d'eau souterraine mesurées lors du 
dernier échantillonnage (13 novembre 1997) étaient, de 57.3 mg/L sur le site A, de 0.1 
mg/L sur le site B, de 0.73 mg/L sur le site D, et de 0.61 mgR. sur le site E (tableau 8.8). 
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Les concentrations naturelles sont non detectables par les méthodes d'analyse. Le site de 
référence (C), à proximité des sites contaminés, ne contient aucune trace de TNT ou de 
ses métabolites. 
Les concentrations élevées de TNT dans l'eau souterraine laissent supposer que le TNT 
migre toujours. Les concentrations devraient théoriquement diminuer de façon 
importante. Toutefois, considérant la nature et I'âge de la contamination, les phénomènes 
de complexion et les récentes caractérisations, les concentrations dans Peau souterraine 
ne devraient pas diminuer de façon significative au cours des prochains mois. Le tableau 
8.5 présente les concentrations actuelles et estimées après une période de un an. 
Identification du danger 
Le TNT présente des effets aigus et chroniques pour les organismes exposés. Les effets 
néfastes dépendent de la concentration et de l'espèce. L'annexe XII1 présente le 
sommaire des résultats des études de toxicité aquatique publiées. 
8.6.3 Discussion 
Les données présentées aux sections précédentes sont jugées acceptables pour la présente 
étude de cas et peuvent être utilisées pour définir des VE spécifiques aux sites et des VR 
préliminaires. L'étude en mésocosrnes présente des taux de mortaiité élevés dans les 
sites de référence qui peuvent témoigner d'une contamination non identifiée ou d'un 
problème relatif' aux conditions de l'étude. Considérant que ce système de mesure 
expérimental est en développement et que des validations sont requises, les études en 
mésocosmes ne peuvent constituer un élément décisif pour la caractérisation du risque. 
ÉRÉ de sols contaminés par des substances énergétiques - Cas du R I T  183 
8.7.1 Compilation et analyse des données 
Distribution des effets directs pour les organismes terrestres 
Les effets néfastes dépendent de la concentration et de l'espèce. Les figures 8.2 à 8.6 
présentent la distribution des effets néfastes selon le type d'organisme (micro-organisme, 
plante, invertébré. mammifëre) et les effets (aigus et chroniques). Le paramètre de 
mesure de la toxicité retenu est la CMEO pour les effets sous-létaux chroniques, et la 
CI,,, la CE,, ou la CL,, pour les effets aigus. Le tableau 8.9 présente les coefficients de 
régression et les équations des régressions linéaires obtenues dans les différents groupes 
de données considérées (figure 8.2 a 8.6, annexe XII). 
Tableau 8.9. Données de régression pour les différentes distributions d'effet du 
TNT pour les organismes terrestres. 
y = u + b  Coefficient Fig. 
de régression 
a b n ci) 
Effets chroniques (CMEO)/ solutions 
Effets chroniques (CMEO)/ solutions" micro- 
organismes 
Effets chroniques (CMEO)/ solutions - plantes 
Effets chroniques (CMEO)/ sols- plantes & invertébrés 
Effets chroniques (CMEO)/ sols - plantes 
Effets chroniques (CMEO)/ sols - invertebres 
Effets chroniques (CMEO)/ rnammifëres 
Effets aigus (CE/CL,)/ solutions 
Effets aigus (CE/CL,)/ solutions - micro-organismes 
Effets aigus (CE/CL,,)/ solutions - plantes 
Effets aigus (CE/CL,)/ sols - plantes & invertébrés 
Effets aigus (CE/CL,,)/ sols - plantes 
Effets aigus (CE/CL,)/ sols - invertébrés 
CMEO: Concentration minimale avec etT'iet observé; CE,,; Concentration pmvoquant un effet chez 50 O h  des organismes exposes; 
CL,,: Concentration pmvoquant un et'fet lital chez 50 % des organismes exposés. 
'Inclut des données avec YEG solide. 
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Figure 8.2. Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) du TNT pour 
les organismes terrestres (micro-organismes et plantes) exposés a des solutions 
(mgn)* 
1 
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Figure 8.3. Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) du TNT pour 
les organismes terrestres (plantes et invertébrés) exposés à des sols contaminés 
artificiellement (mgkg). 
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Figure 8.4. Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) du TNT pour 
les mammifères terrestres exposés ii des doses orales (mg/kg/d). 
Figure 8.5. Distribution des effets aigus (CL5JCEw) du TNT pour les organismes 
terrestres (micro-organismes et plantes) exposés à des solutions (mglL). 
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Figure 8.6. Distribution des effets aigus (CLJCE,,) du TNT pour les organismes 
terrestres (plantes et invertébrés) exposés a des sols (mgkg). 
Estiin ation de l'exposition pour les orgaiiismes terrestres 
Les voies d'exposition considérées sont le contact direct et, pour les invertébrés, 
l'ingestion des contarninants, lesquels sont pris en compte lors de l'évaluation des effets 
par contact direct. La figure 8.7 présente la distribution des concentrations dans les sols 
pour les sites à I'étude. Les concentrations estimées après 365 jours par le modèle 
CalTOX (tableau 8.4) sont significativement plus faibles que celles mesurées. 
Considérant l'âge de la contamination et les phénomènes de complexion associés à ce 
type de contaminant, les concentrations dans le sol (sol de surface, rhizosphère, vadose) 
ne devraient pas diminuer de façon significative. Par contre, les sols contaminés par le 
TNT et ses dérivés peuvent être lentement transportés de façon latérale ou verticale part 
des mécanismes physiques (mouvement de masse en absence d'eau, entraînement vers le 
bas, transport par le vent). 
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Les récepteurs écologiques terrestres sont généralement libres d'éviter les zones 
contaminées. L'exposition devrait par conséquent être de courte durée (aiguë). 
Cependant, l'exposition de certains organismes, à des doses non létales, peut être 
occasionnelle, mais périodique et devenir chronique. 
.- SXeA . Site 6 . SiteC 
+ Site0 
; Site€ . , , ,Lin= (Site A) 
, , , Linear (Site 0 )  
L i n e e r  (Site O) 
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Figure 8.7. Distribution des concentrations observées de TNT dans le sol pour 
chacun des sites a I'étude (mgfkg). 
Valeurs de référence pour les organismes terrestres 
Les VR, estimées à l'aide des équations de régression du tableau 8.9 pour chaque niveau 
trophique considéré (n>10) ou de la valeur minimum des données toxicologiques 
compilées (n<10 ou VR inférieure à la valeur minimum), sont présentées au tableau 8.1 O. 
Les valeurs calculées pour les micro-organismes ont été extrapolées à partir des valeurs 
disponibles. Les domees relatives aux effets du TNT chez ces derniers proviennent 
d'essais réalisés dans des milieux de croissance (liquides ou solides) et non avec des sols. 
Ces conditions pourraient être représentatives d'une fraction de ce qui est présent dans le 
sol. Un taux d'élutriation de 1% (ph), qui parait être une valeur très conservatrice, 
permet d'obtenir les valeurs présentées dans le tableau 8.10. De plus, ces valeurs 
conservatrices sont significativement inférieures à celles mesurées très récemment dans 
le sol avec une culture bactérienne mixte (CI,: 134 + 12 à 929 I 1 1 mgkg; Gong, 19%). 
Les VR retenues sont 60 (effets aigus) et 30 mgkg (effets chroniques). La valeur de 60 
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mgkg proposée comme critère préliminaire pour les sites commerciaux et industriels par 
I'IRB (Caumartin et al., 1998), et qui correspond a la valeur calculée pour les effets 
aigus, est aussi considérée. 
Tableau 8.10. Valeurs calculées selon les différentes distributions d'effet du TNT et 
VR retenues. 
Effet Valeur calculée Valeur de référence 
(mg/kg) retenue (mgkg) 
Chroniques (CMEO)/ sols - micro-organismes 1 10"" 
Chroniques (CME0)i sols - plantes & invertébrés 
Chroniques (CMEO)/ sois - plantes 
Chroniques (CMEO)/ sols - invertébrés 
Chroniques (CMEO)/ sols 
Aigus (CUCL,)/ sols - micro-organismes 
Aigus (CE/CLS,)/ sols - p h t e s  Sr invertébrés 
Aigus (CE/CL,)/ sols - plantes 
Aigus (CE/CLSo)/ sols - invertébrés 
Aigus (CE/CL,,)/ SOIS 
Aigus (CE/CL,)/ sois (critère préliminaire") 
CMEO: Concentntion minimale avec e lk t  abscrvk; CL,,: Concentration provoquant un effet !étal chez 50 ?/o des organismcs 
sxposis; CE,,: Conccnmtion provoquant un etTet chez 50 % des organismes expasis. 
' 1Oe centile de la distribution des ctlkls (n>lOl.  
Valeur minimum publitt: (n; 10; valeur calcultic inftirieurc i 13 valeur mtnimum). 
'Valeur extrapolée i partir de tesu en milieu de culture standard (mgL) et de la thction disponible pour les urganismes; hypothksc: 
faux d'dutriation de 1%. piv. 
* C'aumanin er nl.. 19% 
Valeurs d 'pxposition pour les orgait ismes terrestres 
La valeur retenue pour chacune des zones considérées est l'intervalle de confiance à 95% 
supérieure des concentrations mesurées. Cette VE est considérée très conservatrice 
compte tenu de l'hétérogénéité de la contamination. Le tableau 8.1 1 résume les VE 
retenues. 
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Tableau 8.1 1. VE dans le sol estimées pour chacun des sites. 
Site Concentration (mgkg)' 
A 10 642 
B 2638 
C <O. 1 
D 3 10.3 
E 3.8 
-- 
" Intervalle de contiance 3 95% supirirure. 
Distribution des effets directs pour les organismes aquatiques 
Les figures 8.8 et 3.9 résument la distribution des effets néfastes selon les types 
d'organismes (micro-organismes. microphytes, macrophytes, invertébrés, poissons) et les 
effets (chroniques ou aigus) . Le paramtitre de mesure retenu est, la CMEO, pour les 
effets sous-létaux chroniques, et la CI,,, la CE,, ou la CL,,, pour les effets aigus. Le 
tableau 8.12 présente les coefficients de regression et les équations de régressions 
linéaires obtenues dans les différents groupes de données considérés (figure 8.8 et 8.9). 
Tableau 8.12. Données de régression pour les diffkrentes distributions d'effet du 
TNT pour les organismes aquatiques. 
y = ar + b Coefficient de 
regression 
a b n (9) 
Effets chroniques (CMEO)/ organismes aquatiques 
Effets chroniques (CMEO)/ micro-organismes 
Effets chroniques (CMEO)/ microphytes 
Effets chroniques (CMEO)/ macrophytes 
Effets chroniques (CMEO)/ invertébrés 
Effets chroniques (CMEO)/ poissons 
Effets aigus (CE/CLso)/ organismes aquatiques 
Effets chroniques (CMEO)/ micro-organismes 
Effets aigus (CE/CL,,)/ microphytes 
Effets aigus (CE/CL,)/ invertébrés 
Effets aigus (CE/CL,,)/ poissons 
CMEO: Concentration minimale avec cffct observi; CE5,: Concentration provoquant un efïet chez 50 O/o des organismes exposes; 
CL,,: Concrnnrition provoquant un etkt ICt;il chez 50 % des organismes exposés. 
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Figure 8.8. Distribution des effets sous-létaux et chroniques (CMEO) pour les 
organismes aquatiques exposés à des solutions de TNT (mg/L). 
Figure 8.9. Distribution des effets aigus (CLJCEd pour les organismes aquatiques 
exposés a des solutions de TNT (mg/L). 
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Estimation de l'expusition pour les organismes aquatiques 
Les voies d'exposition considérées sont le contact direct et l'ingestion des contaminants, 
lesquelles sont prises en compte Ion de l'évaluation des effets par contact direct dans 
l'eau. La figure 8.10 présente la distribution des concentrations dans Peau souterraine 
pour les sites a l'étude. Les concentrations estimées par le modèle après 365 jours 
CalTOX (tableau 8.4) sont significativement plus faibles que celles mesurées. 
Cependant, considérant l'âge de la contamination et les phénomènes de complexion dans 
le sol associés à ce type de contaminant, les concentrations dans l'eau souterraine ne 
devraient pas diminuer de façon significative. Cette affirmation est appuyée sur le fait 
que le TNT est toujours présent en teneur élevée, après plusieurs décennies et que les 
concentrations mesurées lors des caractérisations antérieures montrent que les teneurs 
dans le sol et l'eau souterraine décroissent très lentement. La demi-vie du TNT serait 
donc sous-estimée pour les conditions considérées. 
Par contre, les sols contaminés par le TNT et ses dérivés pourraient lentement être 
transporter de façon latérale ou verticale par des mécanismes physiques (mouvement de 
masse en absence d'eau, entraînement vers le bas, transport par le vent). Les 
concentrations dans l'eau souterraine pourraient alors diminuer. 
Les récepteurs écologiques aquatiques contrairement aux récepteurs terrestres peuvent 
difficilement éviter les zones contaminées. Cependant, les teneurs en TNT et ses 
métabolites seront diluées à leur arrivée dans le fleuve. De plus, la dégradation en 
présence de lumière et de micro-organismes devrait être accélérée. L'exposition devrait 
par conséquent être de courte durée (aiguë). Cependant, l'exposition périodique de 
certains organismes, à des doses non létales peut devenir chronique. 
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Figure 8.10. Distribution des concentrations de TNT observées dans l'eau 
souterraine pour chacun des sites (mg/L) . 
Valeur de rijérence pour les organismes aquatiques 
L'estirnateur retenu pour le calcul des VR est, lorsque le nombre de données le justifie 
@MO), le dixième centile de la distribution de sensibilité des effets considérés, ou la 
valeur toxicologique minimum compilée (nIIO). Les VR, estimées pour chaque niveau 
trophique considéré sont présentées au tableau 8.13. Les VR retenue sont 0.34 (effets 
aigus) et 0.85 mg/L (effets chroniques). 
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Tableau 8.13. Valeurs calculées selon les différentes distributions d'effet du TNT et 
VR retenues- 
Effet Valeur calculée" Valeur de référence 
( m m  retenue (mg/L) 
Effets chroniques (CMEO)/ organismes aquatiques !.Olb 
Effets chroniques (CMEO)/ micro-organismes 0.034~ 
Effets chroniques (CMEO)/ microphytes 1 .6b 
Effets chroniques (CMEO)/ macrop hytes 1 .OOb 
Effets chroniques (CMEO)/ invertébrés 1 .03~  
Effets chroniques (CMEO)/ poissons I . 3 jb  
Effets chroniques (CMEO)/ eau 
Effets aigus (CE/CL,,)I organismes aquatiques 2.06" 
Effets aigus (CE/CL,)/ micro-organismes 2.6b 
Effets aigus (CE/CL,,)/ microphytes 1 .jb 
Effets aigus (CE/CL,)/ rnacrophytes ND 
Effets aigus (CE/CL,,)/ invertébrés 4.Qb 
Effets aigus (CE/CL,,)/ poissons 0.85" 
Effets aigus (CE/CL5,)/ eau 0.85 
CMEO: Conccntntion rninimalc avec stkt observti; CE,,,: Concentration provoquant un effet chez 50 '!G drs urganisrnes exposes; 
CL,,: Cuncenrntion provoquant un t'!l'et létal chez 5 0  ''6 des organismes exposés. 
'1Oe centile dr: 13 dismbution des ctlèfs ( r P 1 O ) .  
Voleur minimum publiir (nr IO, valcur calcu1i.c infineurc i la valeur minimum). 
VaIe~ir d'exposition pour les organismes aquatiqties 
La première VE retenue est, pour chacun des sites considérés, la concentration mesurée 
dans l'eau souterraine (échantillon composé) lors du plus récent échantillonnage. Cette 
VE est considérée très conservatrice et est probablement surestimée puisque les 
organismes aquatiques ne seront jamais exposés a ces concentrations si l'on considère la 
dilution au fleuve. Toutefois, elle permettra de vérifier si I'eau soutenaine contribue a 
augmenter le risque d'effet chez les organismes aquatiques. Une seconde VE est aussi 
considérée. Les concentrations dans l'eau de surface estimées par CalTOX après 365 
jours permettent de vérifier s'il existe un risque réel pour les organismes aquatiques après 
dilution de l'eau souterraine au fleuve et transfomation du TNT. Puisque 1 'ensemble du 
site contribue à contaminer l'eau de surface, seule la valeur maximale estimée est retenue 
comme VE. Le tableau 8.14 résume les VE retenues. 
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Tableau 8.14. VE estimées dans l'eau pour chacun des sites contaminés par le TNT. 
Site Concentrations estimées (mg/L) 
Eau souterraine3 Eau de surfaceb 
ND: Non détectable (seuil de détection: 0. I p@L) 
' Concentniion mesurée dans l'eau sourernine lors du plus rdcent &hanciIlonnage (novembre 1997). 
Concentration estimée, par le rnodéle de transport et tnnsfomtion CalTOX, dans l'eau de surface après 365 jours, i partir des 
çoncentn~ions mesurées dans le sol rt I'eau soutcrninr. 
8.7.2 Caractérisation du risque écotoxicologique 
8.7.2. I Effets directs pour les organismes terrestres 
Estimation du risque 
Le tableau 8.15 présente les indices de risque (IR), les PC,, et les estimés de risque 
relatifs (R, %) correspondant pour chacun des sites étudiés selon les VR aiguës et 
chroniques retenues. 
Tableau 8.15. Estimé de risque d'effets aigus et chroniques pour les organismes 
terrestres pour chacun des sites. 
Site c w  Effets aigus Effets chroniques 
 IR^ ~ P C M  R W )  IR= IPC,; R (%) 
A 16753 177.1 >IO0 1 O0 354.7 > 1 O0 100 
B 3750 44.0 >IO0 80.2 87.9 > 1 O0 47.8 
C <O. L ~0.002 ~0.03 ND ~0.003 ~ 2 3 . 5  ND 
(c0.003) (<O. 1) 
D 367.3 5.2 97.7 9.8 10.3 67.6 6.8 
E 3.3 0.0 1 ~0.03 ND 0.1 1 23.9 ND 
(<0.003) (<O. 1 ) 
- - - - - - - - -- - - - - - - - - - 
C,: 9Oe centile de la distribution des concentntions: IR: indice de risque (VWVR); IPC,: valeur centile du n n g  de sensibilité 
aigui! ou chronique des organismes qui interceptent le 9Oe centile de la distribution des concentntions; R: risque relatif (%); ND: 
Non ditecté. 
' VR retenue (tableau 1.9) : 60.0 mg'kg (effets aigu& critère priliminaird sites indusmels). 
Plantes & invertébrés (effets aigus; tableau 8.6); q,= 0.3 1 ; b,,=-16.1. 
VR retenue (tableau 1.9) : 30.0 mglkg (effets chroniques). 
"Plantes & invenébnis (etTets chroniques; tableau 8.6); qc= O. 12; b C C  23.53. 
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Les MS,, peuvent être calculées pour chacun des ensembles de données considérés 
(tableau 8.16). 
Tableau 8.16. Marges de sécurité considérant un risque d'effets aigus et chroniques 
de 1% chez les organismes terrestres pour chacun des sites. 
Site Effets aiguë Effets chroniques 
IPCe,,: Valeur (centile) du rang de concentntion qui intercepte la valeur du 10c centile de la distribution des concrnrntions 
d'etTcts; MS,,: rnargc de sfcuriti. entre Ic IOc centile de la Jismbution dc sensibilité aigue ou chmniquc des organismes et le 9Oc 
centile de Iri distribution des conccntntions d'exposition [les valeurs nkgritives indiquent un mnqus  de marge dc sécuritk). 
' m, (site :\)=0.005; b,(site Apl j .05;  q(s i te  B)=0.021; b,=(site B)=10.40; m, (site C)=0.0; b,=(site C)=O.O; q(siteD)= 
O.260;.bc=(site D)=-5.07; q(sitrE)= 78.5;.b,=(site E)=-6.69. 
Crlu (plantes & invenébirs; tableau 8.6) = valeur minimum publice = 60.0 m@g (rtTets aigus). 
Cr,,, (plantes & invertébrés; tableau 8.6) = 30.0 mgikg (etTrts chroniques). 
La figure 8.1 1 illustre la comparaison entre les distributions des concentrations 
d'exposition de chacun des sites étudiés et les distributions d'effets aigus et chroniques. 
La plupart des estimateurs de concentrations raisonnables (incluant les concentrations 
moyennes, intervalles de confiance à 95% supérieure, concentrations maximales) des 
sites A, B et D sont supérieurs au 1Oe centile de la distribution des effets aigus et 
chroniques. Ceci entraîne des valeurs pour les MS,, inférieures à 1, ce qui signifie qu'il 
n'y a aucune marge de sécurité entre les VE et les VR (tableau 8.15). Les concentrations 
associées aux sites A et B sont aussi supérieures au 90e centile de la distribution des 
effets aigus et chroniques, ce qui signifie qu'il est peu probable que les organismes ne 
puissent être affectés par la présence du RIT.  
Lorsqu'une distribution des concentrations observées sur un site donné est comparée aux 
distributions d'effets aigus ou chroniques, la probabilité qu'il y ait un risque significatif 
peut être estimée. Le risque (R; %) d'excéder le 10e centile de la distribution des effets 
pour les concentrations mesurées de TNT pour chacun des sites à l'étude est illustré à la 
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figure 8.12. Ainsi le risque d'effets aigus ou chroniques est très élevé pour les sites A et 
B, significatif pour le site D, et il est non déterminé pour les sites C et E. 
faible pour les sites C et E. 
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Figure 8.11. Comparaison entre la distribution des concentrations mesurées de 
TNT (concentration moyenne + écart-type) dans le sol et de la distribution des effets 
aigus (-) et cbroniques (- - -) pour chacun des sites (mg/kg). 
Figure 8.12. Probabilité (%) d'excéder le 10e centile de la distribution des effets 
aigus et chroniques pour les concentrations de TNT mesurées pour chacun des 
sites. 
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Interprétation du risque 
Analyse de l'incertitude 
L'analyse de l'incertitude est importante puisqu'elle permet d'identifier et, dans la limite 
du possible, de quantifier les incertitudes générées lors des différentes activités de llÉRÉ. 
De plus, L'évaluation des incertitudes permet, dans certains cas, d'identifier des voies par 
lesquelles l'incertitude peut être réduite. L'incertitude en ÉRÉ provient de trois sources 
(1) la connaissance imparfaite des systtmes considérés; (2) les erreurs systématiques 
(e.g. manipulation des données. erreurs analytiques); (3) les erreurs non-systématiques 
(stochasticité et variabilité). Ce dernier groupe peut être décrit et quantifié, et il  est 
considéré lorsqu'une approche probabiliste est utilisée pour I'ERÉ. 
L'analyse de l'incertitude associée à l'évaluation du risque d'effets directes pour les 
organismes terrestres considère di lférents éléments : 
Caractérisation des incertitudes associées ii l'évaluation de l'exposition 
Errrtrrs associks a 1 'Jchantillonriage 
L'échantillonnage a été réalisé selon la méthode du choix raisonné, i.e. sans plan 
d'échantillonnage préalable. Cette méthode ne permet pas d'évaluation statistique a 
priori et ne permet pas d'optimiser le nombre d'échantillons et de minimiser l'erreur 
statistique. Cependant, Le nombre d'échantillons (n =!O) et la variance des résuitats 
analytiques permet d'apprécier la variabilité des concentrations dans le sol. La 
ressemblance entre les échantillons peut être évaluée en utilisant la formule de Gy (1979; 
S' = S'lm) qui considère le volume moyen (m) de sol du site et son écart-type (S'). 
Considcirant la variance, la distribution des données et la ressemblance des échantillons 
(tableau 8.3), l'erreur associée a I'echantillomage est jugée raisonnable. 
Erreurs associées aux analyses chimiques 
L'application de la procédure d'assurance et de contrôle de la qualité permet de 
minimiser les erreurs et s'il y a lieu de les corriger. Toutes les données présentées 
respectent les critères de contrôle de la qualité établis. Aussi, la qualité des données est 
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jugée acceptable. L'incertitude relative aux erreurs d'analyses est jugée minimale. La 
précision analytique des méthodes d'analyse du TNT dans le sol varie de 8.2 % (669 
mgkg) à 9.0 % (7 mgkg; US. EPA, 1997). La limite de détection du M T  dans le sol 
est environ 0.25 mgkg. 
Incertitude associées oit modèle de transport 
L'incertitude associée au modèle de transport CalTOX dépend largement des paramètres 
d'entrée choisis. Une mauvaise sélection de ces paramètres amènera un biais de l'estimé. 
Une analyse de l'incertitude associée à la variabilité des paramètres peut être réalisée 
avec une simulation Moriie Carfo. Cette simulation peut être réalisée à l'aide du modèle 
CRYTALL BALL. Les résultats indiquent que les concentrations estimées avec CalTOX se 
situent entre le 95e centile et la valeur maximum obtenue avec la simulation Monte 
Curlo. Tenant compte de l'incertitude associée a l'ensemble des paramètres, les 
estimations de CalTOX semblent être appropriées. Toutefois, le modèle CalTOX n'a pas 
été validé pour ce contaminant et les conditions du site. De plus, considérant l'ampleur, 
l'âge et la nature de la contamination sur certains sites, les phénomènes de complexion et 
les caractérisations antérieures, il est possible que CalTOX ait sous-estimé les 
concentrations de TNT dans le sol. L'incertitude résiduelle sur les estimés de 
concentrations dans les différents compartiments (tableau 8.4) a été minimisée par une 
approche conservatrice, i.e. utilisation des concentrations initiales comme VE (tableau 
8.5), considérant la persistance des concentrations au cours des dernières années. 
Incertitude associée a l'évaluation de l'effet 
Le nombre relativement faible d'organismes cultivés et utilisés en laboratoire amène des 
incertitudes lorsque des résultats sont extrapolés à l'ensemble des populations naturelles 
d'un groupe d'organismes. L'incertitude augmente lorsque le résultat d'un test avec une 
seule espèce est extrapolé à un paramètre d'évaluation écologique. Ainsi, l'utilisation des 
données toxicologiques provenants d'essais en laboratoire soulève des incertitudes tant 
qu'aux effets réels sur les récepteurs identifiés. Toutefois, les résultats d'essais en 
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laboratoire sont considérés conservateurs puisque les organismes issus de populations 
naturelles sont généralement plus résistants aux agents stressem. 
Les données relatives aux effets du TNT et de ses métabolites dans le sol sont 
relativement peu nombreuses. D'autre part, il n'existe pratiquement pas de confirmations 
inter-laboratoire pour plusieurs effets mesurés dans le sol, notamment avec le ver de 
terre. Compte tenu des informations disponibles. il est difficile de juger la possibilité de 
sous-estimer le risque pour certaines espèces sensibles de l'écosystème. 
La variabilité des résultats des tests de toxicité pour des espèces données, testées lors 
d'expériences différentes ou par des auteurs différents est possiblement due aux erreurs 
stochastiques et systématiques. Dans la présente évaluation, lorsque plusieurs études ou 
valeurs étaient rapportées pour un même type d'effets (aigus ou chroniques) et une même 
espèce, seule les valeurs d'effet conservatrices (concentration la plus faible ) ont été 
retenues. Dans certains cas l'étendue des valeurs de toxicité, pour un même paramètre et 
une même espèce, est relativement élevée. Ceci est cependant considéré lors du 
développement des distributions d'effets. Lorsque l'étendue des valeurs est grande, les 
pentes sont faibles et la probabilité de recoupement, i.e. de déceler un risque, est plus 
élevée. 
L'utilisation de facteur de sécurité supplémentaire n'a pas été jugée nécessaire, 
considérant l'approche relativement sévère retenue (i.e. 10e centile de la distribution des 
effets ou valeur minimum publiée). Cependant, l'utilisation d'un facteur de 10 (inter- 
espèce), pour protéger des récepteurs sensibles qui n'auraient pas été considérés, aurait 
pour conséquence d'augmenter la valeur de l'ER déjà significatif pour les sites A, B et D. 
Dans les études toxicologiques, notamment pour les études de toxicité chronique, 
l'étendue et le choix des concentrations peuvent influencer le calcul des résultats 
(CMEO, CSEO, CSE). Une mauvaise sélection des concentrations peut entraîner une 
CMEO non déterminée. Cette erreur systématique amène un estimé de l'effet et du 
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risque moins conservateur. II est difficile de corriger ce type d'incertitude pour les 
données tirées de la littérature. La sélection du paramètre de mesure (CL,, CSEO) peut 
aussi affecter le calcul de la VR. Aussi, seule les études rapportant une CMEO (effets 
chroniques) ou une concentration médiane (effets aigus) ont été utilisées. 
Incertitude associée a l'estimation du risque 
L'incertitude associée à l'ER est partiellement considérée lors du choix des VR et VE. 
L'utilisation d'une approche probabiliste pour choisir ces valeurs permet de considérer 
les incertitudes associées à la stochasticité lors de la caractérisation de l'exposition et de 
l'effet. Cependant, i l  subsiste des incertitudes quant aux méthodes utilisées pour 
déterminer ces valeurs, notamment VR, et par conséquent l'ER devient une valeur 
incertaine. Il est possible que le risque soit surestimé parce que les valeurs choisies sont 
conservatrices. Les conséquences de cette surestimation sont d'ordre économique. La 
réalisation d'une ÉRÉ détaillée permettrait de réduire l'incertitude et d'augmenter la 
précision de l'ER, ce qui pourrait réduire les coûts de traitement ou de disposition des 
sols. La possibilité de sous-estimer le risque est jugée très faible. Le jugement est appuyé 
par les différentes mesures (études de toxicité et en rnésocosmcs) et les observations sur 
le terrain (présence d'organismes dans les zones peu contaminée). 
Incertitudes biologiques et écologiques 
En plus des incertitudes liées aux données d'exposition et d'effets, les incertitudes 
biologiques et écologiques doivent être considérées. Il faut aussi considérer le potentiel 
de récupération ou d'adaption des organismes sur les sites, les effets confondants des 
agents stresseurs (e.g. conditions du site, présence de métaux ou autres contaminants non 
mesurés), et la redondance écologique des fonctions des espèces affectées. 11 existe peu 
de données physico-chimiques concernant les sites étudiés. Elles ne permettent pas de 
juger du potentiel de récupération des espèces exposées. Aussi, les données ne 
permettent pas de soupçonner un effet lié a leur présence. 
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Incertitude associée aux facteurs confondants 
Compte tenu de la nature de 1'ÉRÉ préliminaire et des renseignement disponibles, il est 
difficile d'identifier des facteurs confondants qui auraient un effet additionnel, 
synergique ou antagoniste pour les organismes. La présence d'autres contaminants est 
possible puisque des effets ont été mesurés avec les études en mésocosmes dans des 
zones où le TNT est ses métabolites sont non détectables. Même si les analyses 
chimiques réalisées avec des échantillons des sites à ['étude et les études en mésocosmes 
ne permettent pas de soupçonner un impact majeur de tels facteurs, des incertitudes 
subsistent. 
Discussion des estimes de risque 
Considérant les données disponibles, les distributions d'effets aigus et chroniques ont été 
comparées aux distributions des concentrations pour chacun des sites à l'étude. Pour 
chacun d'eux, un IR, les MOlo et le risque relatif (R) (Le. la probabilité d'excéder le 10e 
centile de la distribution d'effets aigus ou chroniques) ont été estimés. 
Exposition aiguë 
Les sites C et E ne présentent pas de risque d'effets aigus. Ainsi la possibilité d'avoir un 
risque supérieur à 1% (tel qu'estimé par l'IR) est très faible pour le site E (0.01) et encore 
plus faible pour le site C (<0.002). La MSlo est donc relativement élevée pour le site E 
(18.2) et très élevée pour le site C (>600). La probabilité d'excéder le IOe centile d'effet 
est non probable pour les deux sites (~0.003%). 
Le risque d'effets aigus est cependant jugé très significatif pour les sites A, B et D. L'IR 
est très élevé pour les sites les plus contaminés (A: 177.4; B: 44.0) et il est élevé pour le 
site le moins contaminé (D: 5.2). Le risque relatif estimé a 9.8 % (site D), 80.2% (site B) 
et 100% (site A), est aussi très élevé. La marge de sécurité est absente pour ces sites (A: 
0.004 ; B: 0.0 16; D: O. 16). 
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Exposition chronique 
De façon similaire, le site référence C et le site E ne présentent pas de risque d'effets 
chroniques. Ainsi la possibilité d'avoir un risque supérieur à 1% est tres faible pour le 
site E (0.1 1) et encore plus faible pour le site C (<0.003). La MSlo est cependant peu 
élevée pour le site E (9.1) tandis qu'elle est tres élevée pour le site C (>300). La 
probabilité d'excéder le 10e centile d'effets, est non probable pour les deux sites (<O. 1%). 
Le risque d'effets chroniques est aussi jugé très significatif pour les autres sites. L'IR est 
aussi très élevé pour les sites les plus contaminés (A: 354.7; B: 87.9) et il est élevé pour 
le site le moins contaminé (D: 10.3). Le risque relatif (R) pour chacun des sites, estimé 
respectivement a 6.8 % (site D), 1 7.8% (site B) et 100% (site A), est aussi très élevé. La 
MSlo est absente pour ces sites (A: 0.002 ; B: 0.008; D: 0.82). 
Mésocosmes 
Les études en mésocosmes représentent un paramètre de mesure plus représentatif du 
paramètre d'évaluation que les études en laboratoire. Cependant, elles comportent une 
variabilité élevée en raison des conditions non optimisées et non contrôlées sur le terrain 
qui peuvent interférer avec les effets des contarninants. L'évaluation de l'étude en 
mésocosmes constitue la dernière étape de l'analyse. Aussi, le taux de mortalité 
relativement élevé pour les sites de référence C pourrait être attribuables à la présence 
d'un autre agent stresseur non identifié ou aux conditions expérimentales. 
L'étude réalisée avec 18 mésocosmes (5 réplicats pour les sites A, B et C; 3 réplicats 
pour le site D) semble confirmer la présence d'effets aigus significatifs pour les sites A, 
B, et D (tableau 8.8) liés à la présence de TNT et/ou de ses métabolites (tableau 8.7). De 
plus l'utilisation d'un biomarqueur cellulaire, le TRRN,,, permet de confirmer le stress 
causé par les contaminants dans des conditions réelles de temin par rapport au groupe 
contrôle. Quoique relativement faible, le stress mesuré avec ce biomarqueur pour le site 
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C pourrait aussi être attribuable a un autre agent stresseur ou aux conditions 
expérimentales. Ces expériences devraient être coniinnées avant de conclure à un risque. 
Signification écologique et évidence causale 
Les mesures effectuées en laboratoire avec les organismes terrestres ont démontrées qu'il 
existe une relation entre l'agent stresseur et les réponses mesurées. Les conditions 
contrôlées utilisées pour évaluer les effets du TNT laissent supposer que cette réponse 
est bien associée au TNT. Les ER considèrent la variabilité inter-espèce des effets 
associés au TNT mesurés en laboratoire. Cependant, ils ne considèrent pas les 
interactions avec d'autres contaminants, ni les effets et la variabilité dans des conditions 
réelles chez des organismes indigènes. 
La réversibilité des effets mesurés en laboratoire n'est pas documentée. II est cependant 
possible que les effets soient réversibles et que les organismes terrestres puissent 
s'adapter à la présence du RIT  dans l'intervalle de concentrations mesurées sur le site 
étudié. Les organismes observés dans la plupart des sites étudiés (insectes, vers, plantes) 
semblent peu affectés par la présence du TNT. Les observations qualitatives sur le terrain 
indiquent cependant que les populations d'organismes évitent les sols hautement 
contaminés par le TNT (e.g. site A). Des études de terrain devraient confirmer ces 
observations. 
Considérant, l'échelle temporelle de la contamination (plus de 50 ans), il est peu 
probable que le risque d'effets augmente aux cours des prochains mois. Cependant, le 
risque pourrait être pratiquement éliminé si la portion contaminée des sols excédant 30 
mgkg était enlevée et/ou traitée. De plus, la portée spatiale du risque d'effets directs 
semble se limiter aux sites contaminés puisque le TNT est non détectables sur les sites 
environnants. 
De façon générale, l'amplitude du risque pour les effets mesurés augmente avec la 
concentration dans le sol. Les études de toxicité et les études en mésocosmes semblent 
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confirmer cette information. De plus, les observations faites sur les sites semblent 
indiquer que les organismes ne peuvent coloniser les sols fortement contaminés par le 
TNT (e.g. site A). 
8.7.2. 2 Effets directs pour les organismes aquntiques 
Estimation du risque 
Le risque est estimé suivant l'approche utilisée pour les organismes terrestres et décrite à 
la section 8.7.1. Le tableau 8.17 présente les IR, les PC,, et le risque relatif (R) 
correspondant pour chacun des sites étudiés selon les VR aiguës et chroniques retenues 
considérant une exposition à I'eau souterraine et à l'eau de surface après dilution de l'eau 
souterraine dans le fleuve (selon les concentrations estimées avec CalTOX). 
Pour chacun des ensembles de données d'exposition, la distribution des concentrations 
dans I'eau peut être comparée avec la distribution des effets aigus ou chroniques. Les 
MS,, peuvent être calculées pour chacun des ensembles de données considérés (tableau 
8.18). 
Tableau 8.17. Estimé de risque d'effets aigus et chroniques pour les organismes 
aquatiques pour chacun des sites. 
Site CW Effets aigus Effets chroniques 
IRVPC,,~ R (%) IR' pcd R (%) 
Eau souterraine 
A 73.7 
B O. 1 
C 0.000 1 
D 0.73 
E 0.6 1 
Eau de surt'ace 
0.006 
C,: 9Oe centile de la distribution des concentrations; IR: indice de risque ( V W R ) ;  IPC,: valeur (centile) du n n g  de sensibilitt! 
aiguë ou chronique des organismes qui interceptent le 90e centile dc la distribution des concentrations; ND: Non détecte. 
Voleur de kférence retenue (tableau 8-13) : 0.85 mg/L (c iEr  aigus). 
Organismes aquatiques (tableau 8.1 2); Q,= 4.05; b,= 3 t .JO. 
Valeur de référence retenue (iableau 8-13] : 0.034 m@L (effets chroniques). 
"rganismes aquatiques (tableau 8.1 2); Q,= 3.10: b,~33.70. 
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Tableau 8.18. Marge de sécurité (MS,,) considérant un risque d'effets aigus et 
chronique de 1% chez les organismes aquatiques pour chacun des sites. 
-- - -  - 
Site Effets aigus Effets chroniques 
[PC~,,"~ MS ,O IPCe ,,"' MS WC 
Eau souterraine 
A €0. 1 0.01 1 CO. 1 0.0004 
8 S D  8.5 ND 0.3 
C ND 8500 ND 300 
D ND 1.2 <O. 1 0.04 
E ND 1 .J ND 0.06 
Eau de surface 
ND 141.7 ND 5 
IPCe,: Valeur (centile) du nng de concentration qui intercepte la vnleur du lot: centile de !a distribution des concentrations 
dletTers; MS,,: marge de sicunti. entre le IOc ccntilc de la distribution de sensibilitti aiguë ou chronrque des organismes ct le 90e 
contile de la Jistnbution tics concentrations d'c.uposition (les valcurs ntigativrs indiquent un manque de marge de sécurité); ND : 
Non dttermini.. 
' m, (site h)=O.Oj; b,(srte A)=-3.1 5 ;  q( s i t c  Bp0.0; b,=(site B)=O.O; m, (site CpO.0; b,=(site C)=O.O; q(siteD)= 33.3;.bC=(site 
D)=-23.3;  site EkO.0: b,=(sitc E)=O.O. 
Celo (organismes aquatiques; tableau S. 13) = valeur minimum publiir = 035 mg/L (rtTets aigus). 
Ce,, (organismes aquatiques; iablcau Y .  13) = valeur mtnimum publiic = 0.034 mp/L (effets chroniques). 
La figure 8.12 illustre la comparaison entre les distributions des concentrations dans l'eau 
souterraine de chacun des sites étudiés et les distributions d'effets aigus et chroniques. La 
plupart des estimateurs de concentrations raisonnables (incluant les concentrations 
moyennes, 90e centile, intervalles de confiance à 95% supérieure, concentrations 
maximales) du site A sont supérieurs au 90e centile de la distribution des effets aigus et 
chroniques, ce qui signifie qu'il est peu probable que les organismes ne puissent être 
affectés par la présence du TNT, tandis que les concentrations associées a w  autres sites 
sont inférieures. Aussi, les concentrations associées au site B, D et E sont supérieurs au 
10e centile de la distribution des effets chroniques. Ceci entraîne des valeurs pour les 
MS,, inférieures a 1, ce qui signifie qu'il n'y a aucune marge de sécurité entre les VE et 
les VR (tableau 8.17). 
Lorsqu'une distribution des concentrations observées sur un site donné est comparée aux 
distributions d'effets aigus ou chroniques, la probabilité qu'il y ait un risque significatif 
peut être estimée. Le risque (R; %) d'excéder le 10e centile de la distribution des effets 
pour les concentrations mesurées de TNT pour chacun des sites à l'étude est illustré à la 
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figure 8.13. Ainsi le risque d'effets aigus est très élevé pour le site A. La présence de 
risque d'effets aigus ou chroniques est aussi probable pour le site B, D et E(3.2-3.6%) 
tandis qu'il est non quantifiable pour le site de référence C. 
O * 
0,O 10,O 20,O 30.0 40,O 50.0 60,O 70,O 80.0 
CMEOI CE501 CLSOJ Concentration (mg/L) 
Figure 8.13. Comparaison entre la distribution des concentrations de TNT 
mesurées dans l'eau souterraine et la distribution des effets aigus et chroniques 
mm* 
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Figure 8.14. Probabilité (%) d'excéder le 10e centile de la distribution des effets 
aigus et chroniques pour les concentrations de TNT mesurées dans l'eau 
souterraine. 
Interprétation du risque 
Analyse de l'incertitude 
L'analyse de l'incertitude associée à l'évaluation du risque d'effets directes pour les 
organismes aquatiques considère différents éléments : 
Caractérisation des incertitudes associées ii l'évaluation de l'exposition 
Erreurs associées à ['échantillonnage 
L'échantillonnage a été réalisé de façon composite selon la méthode du choix raisonné a 
6 mois d'intervalle. Le nombre d'échantillons ( ~ 2 )  ne permet pas d'apprécier la 
variabilité des concentrations dans les eaux souterraines, mais la consistance des données 
historiques et celles utilisées pour I'évaluation permettent une certaine confiance dans ces 
données. L'incertitude associée à lf6chantillomage est jugée faible. 
Erreurs ussocieés a u  analyses chimiques 
Les données présentées respectent les critères établis pour le contrôle de la qualité . La 
qualité des données est jugée acceptable. L'incertitude relative aux erreurs d'analyses est 
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jugée minimale. La précision analytique des méthodes d'analyse du TNT dans l'eau varie 
de 2 % (500 &L) à 15 % (50 pg/L; U.S. EPA, 1997). La limite de détection du TNT 
dans l'eau est environ O. 1 &L. 
Ittcertitude associt;eu au morl3le de transport 
Si l'on tient compte de l'incertitude associée à l'ensemble des paramètres, les estimations 
de CalTOX semblent être appropriées. Le modèle CalTOX n'a cependant pas été validé 
pour ce type de contaminant et les conditions du site. Aussi, considérant l'ampleur, l'âge 
et la nature de la contamination sur certains sites, les phénomènes de complexion et les 
caractérisations antérieures, i l  est possible que CalTOX ait sous-estimé les 
concentrations de TNT dans I'eau souterraine. 
Incertitude associée 3 I'évduation de l'effet 
Tel que déjà discuté, l'extrapolation des données de laboratoire aux populations 
naturelles amène des incertitudes. Les données relatives aux effets du TNT et de ses 
métabolites dans l'eau sont relativement peu nombreuses. Compte tenu de la nature des 
contaminants, il n'existe pratiquement pas de confirmations inter-laboratoire pour 
plusieurs effets mesurés dans I'eau. Il est actuellement difficile de juger la possibilité de 
sous-estimer le risque pour certaines espèces sensibles de l'écosystème. 
Puisque les résultats des tests de toxicité varient pour une même espèce ou un même type 
d'effet, seules les valeurs d'effets les plus conservatrices ont été retenues. L'utilisation de 
facteur de sécurité supplémentaire n'a pas été jugée nécessaire, considérant l'approche 
relativement sévère retenue. Cependant, l'utilisation d'un facteur de 1 0 (inter-esèce) pour 
protéger des récepteurs sensibles qui n'auraient pas été considérés, aurait pour 
conséquence d'augmenter la valeur de l'ER, déjà significatif pour les sites A, B, D et E si 
les effets chroniques sont considérés. De plus, avec ce facteur, le risque d'effets 
chroniques dans l'eau de surface serait considéré positif. 
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Comme il a été discuté précédamrnent, la sélection des paramètres de mesure (CMEO, 
CSEO) peut affecter le calcul de la VR. Seules les études rapportant une CMEO (effets 
chroniques) ou une concentration médiane (effets aigus) ont été utilisées. 
Incertitude associée à l'estimation du risque 
L'incertitude associée à l'ER est partiellement considérée lors du choix des VR et des 
VE. L'utilisation d'une approche probabiliste pour choisir ces valeurs permet de 
considérer les incertitudes associées à la stochasticité lors de la caractérisation de 
l'exposition et de l'effet. Cependant, il subsiste des incertitudes quant aux méthodes 
utilisées pour déterminer les VR, et par conséquent l'ER. 11 est possible que le risque soit 
surestimé. La possibilité de sous-estimé le risque est jugke très faible. De plus, le risque 
relatif à chaque site a été évalué à partir des concentrations dans l'eau souterraine, 
lesquelles seront inférieures après dilution et dégradation dans I'eau de surface. 
Incertitudes biologiques et écologiques 
Les données disponibles ne permettent pas de juger du potentiel de récupération des 
espèces exposées. 
Incertitude associée aux facteurs confondants 
Compte tenu de la nature de I'évaluation préliminaire, il est actuellement impossible 
d'identifier des facteurs confondants qui auraient un effet additionnel, synergique ou 
antagoniste pour les organismes. 
Discussion de l'estime de risque 
Les distributions d'effets aigus et chroniques ont été comparées aux distributions des 
concentrations dans I'eau souterraine pour chacun des sites à l'étude. Pour chacun des 
sites, un IR, ies MO,, et le risque relatif (i.e. la probabilité d'excéder le 10e centile de la 
distribution d'effets aigus ou chroniques) ont été estimés. 
ÉRÉ de sols contaminés par des substances énergétiques - Cas du TNT 210 
Exposition aiguë 
Le site référence C ne présente pas de risque d'effets aigus. Ainsi la possibilité d'avoir un 
risque supérieur à 1% pour ce site (tel qu'estimé par l'IR) est faible (~0.0001). La MS,, 
est tres élevée (>8500). La probabilité d'excéder le 10e centile d'effet est non probable 
(4.001 %). Le risque d'effets aieus associé aux eaux de surface est aussi estimé très 
faible (IR: 0.007; R: <O. 1%). 
Le risque d'effets aigus chez les organismes aquatiques est toutefois jugé très significatif 
pour les eaux souterraines associées aux sites A (33.0%). La présence de risque a aussi 
été identifiée pour les sites B (3.2%), D (3.4%) et E (3.5%). L'IR est tres élevée (67.4) 
pour le site A tandis qu'elle est faible pour les sites B (9.1 1), D (0.82) et E (0.71). La 
MS,, est relativement peu élevée pour le site B (8.5), faible pour les sites D (1.2) et E 
(1.4), et elle est absente pour le site A (0.0 1 1 ). 
Exposition chronique 
De façon similaire, seul le site de référence C ne présente p le d'effets 
chroniques. Ainsi, l'IR) est non détectabie (<0.003), le risque associé à ce site n'est pas 
quantifiable et la MS,,, est estimé à 300. La probabilité d'excéder le 10e centile d'effet est 
non probable (<0.001%). Le risque d'effets chroniques associé aux eaux de surface est 
estimé faible (IR: 0.2; R: ~0.03%). 
Le risque d'effets chroniques chez les organismes aquatiques est toutefois jugé très 
significatif pour les eaux souterraines associées au site A (26.2%). La présence de risque 
a aussi été identifiée pour le site B (3.4%), D (3.6%) et E (3.4%). L'IR est tres élevée 
(1910) pour le site A tandis qu'elle est significative pour les sites B (3.3, D (24.3) et E 
(17.6). La MS,, est absente pour les sites A (0.0004), B (0.3), D (0.04) et E (0.06). 
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Signification écologique et évidence causale 
Les mesures effectuées en laboratoire avec les organismes aquatiques ont démontrées 
qu'il existe une relation entre l'agent stresseur et les réponses mesurées. Les conditions 
contrôlées utilisées pour évaluer les effets du TNT laissent supposer que cette réponse 
est bien associée au TNT. Les ER considèrent la variabilité inter-espèce des effets 
associés au TNT mesurés en laboratoire, mais ils ne considèrent pas les interactions avec 
d'autres contarninants ni Les effets et la variabilité dans des conditions réelles chez des 
organismes indigènes. 
La réversibilité des effets mesurés en laboratoire n'est pas documentée. I l  est toutefois 
peu probable que les effets soient réversibles et que les organismes aquatiques puissent 
s'adapter à la présence du M T  dans l'intervalle de concentrations mesurées dans I'eau 
souterraine sur le site étudié. 
Considérant, l'échelle temporelle de la contamination, i l  est peu probable que le risque 
d'effets augmente aux cours des prochains mois. D'ailleurs, le nsque devrait diminuer 
considérablement si les sections contaminées des sols étaient enlevées. La portée spatiale 
du risque d'effets directs se limite aux sites étudiés. Tenant compte de la dilution des 
eaux souterraines dans le fleuve et les concentrations estimées dans Ies eaux de surface 
par le modèle de transport CalTOX, il est peu probable (pc0.l)  qu'un effet significatif 
puisse être mesuré chez les organismes aquatiques. Néanmois, si les concentrations 
estimées par CalTOX ont pu étre être sous-estimées, il est possible que le risque l'ait été 
aussi. 
Généralement, l'amplitude du nsque pour les effets mesurés augmente avec la 
concentration dans l'eau. 
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8.7.3 Conclusions 
De façon globale, les sites A, B et D contaminés par le TNT, peuvent entraîner un risque 
significatif d'effets aigus et chroniques pour certains organismes terrestres. Le site E ne 
présente pas de risque d'effets pour ces organismes. Les eaux souterraines associées aux 
sites étudiés représentent aussi un risque d'effet aigus et chroniques pour les organismes 
aquatiques et un apport toxique significatif, notamment le site A. Toutefois, considérant 
la dilution des contaminants dans le fleuve, il est peu probable qu'il y ait un véritable 
impact à court terme. Tenant compte de l'incertitude sur les concentrations estimées et 
les effets sur les organismes aquatiques, il est possible que le risque associé au TNT dans 
l'eau de surface soit sous-estimé. 
II est recommandé d'eniever etiou traiter les sols du site A et d'effectuer une ÉRÉ 
détaillée pour les sites B et D afin de caractériser de façon plus précise et plus spécifique, 
et de vérifier la présence du risque pour les organismes terrestres. Également, le nsque 
associé aux eaux souterraines après le traitement de la source de contamination devrait 
être caractérisé de façon détaillée. En l'absence d'une ÉRÉ détaillée, i l  est suggéré 
d'enlever et/ou de traiter les sols contaminés au delà de 30 mgkg de RIT. 
9. VALIDATION DU MODÈLE DE GESTIONS DES 
CONNAISSANCES 
Cette section présente les principaux résultats de l'application du modèle de gestion des 
incertitudes ADERE pour évaluer les sols d'un site contaminé par des substances 
énergétiques, notamment le TNT. Le cas évalué à la section précédente est utilisé et les 
détails concernant la problématique, l'analyse préliminaire et les choix méthodologiques 
y sont présentés. La présente section est divisée en deux parties: évaluation du risque 
d'effets directs pour les organismes terrestres et évaluation du risque d'effets directs pour 
les organismes aquatiques. 
9.1 ÉVALUATION DU RISQUE D'EFFETS DIRECTS POUR LES 
ORGANISMES TERRESTRES 
9.1.1 Paramètres 
Les sites identifiées sont: 1)  site A (fortement contaminé par le TNT); 2) site B (adjacent 
au site A); 3) site C (site de référence non contaminé par le TNT; 4) site D (situé à 
proximité d'une zone fortement contaminée par le TNT); 5) site E (situé a proximité 
d'une zone fortement contaminée par le TNT; annexe X). 
Le paramètre d'évaluation retenu est: effets directs pour les organismes terrestres. 
L'évaluation considère différents jugements ponés par une même évaluateur selon trois 
approches: conservatrice (C), réaliste (R) et optimiste (O). 
9.1.2 Données de toxicité 
Les données de toxicité utilisees comme paramètres d'entrées sont présentées a l'annexe 
XIV. Les données relatives aux plantes et aux invertébrés ont été jugées adéquates 
(c>0.75) et leur qualité acceptable (c=0.75). Cependant, les données relatives aux micro- 
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organismes ont été jugées non adéquates (c=0.10) pour le paramètre d'évaluation et ont 
été rejetées par le modèle. En l'absence de jugement externe, le modèle accepte les 
données entrées seulement si elles sont exprimées en pg/g ou en mgkg. Par conséquent, 
les données relatives aux micro-organismes, expnrnées en mg& ont été rejetées et les 
données relatives aux plantes et aux invertébrés ont été retenues. 
9.1.3 Données d'exposition 
Les données d'exposition utilisées comme paramètre d'entrées sont résumées au tableau 
8.3. Les données ont toutes été jugées adéquates (c>0.75) et leur qualité acceptable 
(00.75). En l'absence de jugement externe, le modèle accepte les données entrées si 
elles sont exprimées en pgîg ou mgkg. Par conséquent, toutes les domees de 
concentration dans le sol sont retenues (site A, n=IO; site B, n=10; site C, 1 ~ 1 0 ;  site Dl 
~ 6 ;  site E, n=3). 
9.1.4 Valeur de référence 
L'estimateur retenu pour le calcul des valeurs de référence (VR) est, lorsque le nombre 
de données le justifie (n>10), le IOe centile de la distribution des CMEO, ou la valeur 
minimale compilée. Ainsi, puisque les VR ne peuvent être calculées pour chacun des 
niveaux trophiques selon la première méthode, le modèle retourne la mention "ND" (non 
déterminée). Cependant, la VR considérant l'ensemble des CMEO pour les organismes 
terrestres peut être calculée (30 pg/g). Si la méthode utilisant la CMEO minimale est 
sélectionnée, les VR calculées sont 30 pg/g (plantes) et 55 pg/g (invertébrés). La VR 
minimum parmi celles calculées (i.e. 30 pglg), qui correspond aussi à la valeur calculée 
avec l'ensemble des CMEO pour les organismes terrestres, est alors retenue par le 
modèle. 
La valeur de 60 pg/g proposée comme critère préliminaire pour les sites commerciaux et 
industriels par Caumartin et ai. (1998), et qui correspond à la VR calculée pour les effets 
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aigus, est aussi considérée. Chacune des VR retenues (30 et 60 pg/g) est jugée selon les 
trois approches retenues. Ainsi, selon I'approche C (/X.00; c=0.95), la VR calculée est 
jugée plus adéquate (i.e. évidence de surestimation) que la valeur préliminaire publiée 
p0.50; c=0.95). Par contre, la valeur publiée est jugée plus adéquate selon l'approche O 
p l  .00; c=0.95) que la VU calculée v0.50; c=0.95). L'approche R suggère aussi que la 
VR calculée est plus adéquate p0.75; c=0.90) que la valeur préliminaire publiée 
(f-0.50; ~0.90). 
La valeur de jugement global exprimée par le modèle pour la VR publiée (eVR,=0.98) 
étant égale à la valeur calculée (eVR,=0.98), le modèle retient 60 pg/g comme valeur de 
référence adéquate. Lorsque des jugements externes sont omis, la valeur du jugement 
pour la VR calculée est plus élevée (eVR,=0.98; eVR,=0.50) puisque le modèle retient 
la valeur la plus conservatrice i.e. la plus faible (30 pg/g) comme VR. 
9.1.5 Valeur d'exposition 
L'estimateur retenu pour le calcul des VE est l'intervalle de confiance à 95% supérieure 
des concentrations mesurées (Metliode). Les VE calculées par le modèle sont: 10 642 
pg/g (site A), 2638 pg'g (site B), 0.1 pg/g (site C), 310.3 pg/g (site D) et 3.8 pg/g (site 
E). Un deuxième estimateur pour le calcul des VE, la concentration maximale mesurée 
sur chacun des sites. est aussi proposée comme valeur alternative conservatrice. Les VE 
proposées sont: 17 450 pg/g (site A), 4425 pg/g (site B), 0.1 pg/g (site C), 397.1 pg/g 
(site D) et 3.8 pg/g (site E). Chacune des VE retenues sont jugées selon les trois 
approches retenues (section 9.1.1). Ainsi, la valeur proposée est jugée plus adéquate ( i e .  
évidence de surestimation) selon l'approche C (f=1.00; c=0.90), que la valeur calculée 
p0.50; ~0.95). Par contre, la VE calculée est jugée plus adéquate selon l'approche O 
p0.90; ~ 0 . 9 5 )  que la valeur proposée p0.50; c=0.90). L'approche R suggère aussi que 
la VE calculée est plus adéquate p0.75;  c=0.90) que la valeur proposée p0.50; 
~0.90) .  
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Les valeurs de jugement global exprimées par le modèle pour les VE calculées 
(eVE,=0.86) étant supérieures aux valeurs proposées (eVE,=0.50), le modèle retient les 
valeurs calculées comme VE adéquates. Lorsque des jugements externes sont omis, la 
valeur du jugement global pour la VE proposée est plus élevée (eVE,=1.00; eVE,=O.50) 
puisque le modèle retient la valeur la plus conservatrice i.e. la concentration maximale 
mesurée (17450 pg/g; si elle est proposée au modèle) ou la VE calculée comme valeur 
d'exposition. Si la valeur proposée est identique à la valeur calculée (e.g. LC95%= 
maximum), le modèle retient aussi la valeur proposée (eVE,=1.00; eVE,=0.50). 
9.1.6 Estimation du risque 
Le tableau 9.1 présente les 4 IR calculés pour chacun des sites selon un ordre décroissant 
de confiance sur la base des méthodes de calcul sélectionnées pour les VR et VE, le 
risque relatif (R; 5%) et d'autres estimés utiles (C,,, C,,, IPC ,, Ce,,, IPC,,, MS,,). 
Chacun des ER retenus (VE# 1 N R #  1 ; V E B N R #  I ; VE# 1 NR#2; VE#2NR#2) sont 
jugées selon les trois approches retenues (tableau 9.2). Ainsi, peu importe l'ER ou 
l'approche utilisée, le risque d'effets pour les organismes terrestres associé aux sites A, B 
et D est jugé positif même si l'évidence décroît tandis que le risque associé au site E et au 
site de référence est jugé négatif. Les jugements concernant l'ampleur du risque sont 
cependant variables selon l'approche, notamment pour les sites B et D. 
Lorsque les jugements externes sont omis, le modèle retient les VR et les VE les plus 
conservatrices pour effectuer les calculs selon la méthode choisie. Le tableau 9.3 
présente les IR calculés, le risque relatif (R; %) et les autres estimés, calculés en 
l'absence de jugements externes. 
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Tableau 9.1. ER d'effets pour les organismes terrestres pour chacun des sites 
contaminés selon des jugements externes. 
Identification Esth& de Cmox C o  IPCgo Celg lPCe10 VE VR IR MSqo Risqun 
du sita fissue (relg) (PQ/B) I%) (%) (~9191 (MBIQ) (W 
Site A VE#lNR81 17450 16753 >IO0 30.0 15,2 10642 60 177.4 0.002 >IO0 
VE#2NR#1 17450 16753 >IO0 30.0 15.2 17450 60 290.8 0,002 >IO0 
VE#lNR#2 17450 16753 >IO0 30.0 15.2 TOM2 30 354.7 0.002 s1OO 
VE112NR112 17450 16753 >IO0 30.0 15.2 17450 30 581.7 0.002 >IO0 
Site 8 VE#INR#l 4425 375û >IO0 30,O 11.0 2638 60 44.0 0.008 47.8 
VE#2NR#2 4425 3750 >IO0 30.0 11.0 4425 30 147,s 0,008 47.8 
site D VE#lNR#l 397.3 367.3 68,t 30.0 3.0 310,3 60.0 5,2 0,082 6,8 
VE#WR#l 397,3 367.3 68,f 30.0 5.0 397.1 60,O 6,6 0,082 6.8 
VE#INR%2 397.3 367.3 68.1 30,O 3.0 310.3 30.0 10.3 0.082 6.8 
VE#2NR#2 397.3 367.3 68.1 30.0 3,O 397.1 30.0 13.2 0.082 6.8 
Site E VE#lNR#l 3.8 3.3 23,9 30.0 >IO0 3.8 60,O 0,06 9.1 ND 
VE#lNR82 3.8 3.3 23.9 30,O >100 3,8 30,O 0.13 9.1 ND 
VE#2NRn2 3.8 3,3 23.9 30,O >IO0 3,8 30.0 0,13 9.1 N 0 
C,,: Conccnnsition d'exposition rrwimale; IPC,: Vslcur (centile) du nng de scnsibilitd qui intercepte la valeur du 9Oc centile des 
concenuations mesuries; Cr,, : Valeur (cunrrntntion) du IOe crntile de la dismbution d'ctfits; IPCe,, : Valeur (centile) du rang de 
concentration qui intercepie In valeur du [Oc ccnt~lc de la distribution d'etrets; VE: Valeur d'exposition; VR: Valeur de rdiirence; 
IR: Indicc de risqur 1%; MS,,,: Marge de séçunti pour un risque de 1%; ND: non dttenink. 
9.1.7 Évidence du risque 
Les valeurs de jugement global très élevées d'une évidence de risque positive (eR4.00) 
calculées par le modèle pour tous les ER relatifs aux sites A, B et D indiquent la 
présence d'un risque tandis que les valeurs très Faibles (eR=0.01-0.03) obtenues pour le 
site E et les valeurs nulles (eR=O) obtenues pour le site C indiquent une absence de 
risque. 
9.1.8 Ampleur du risque 
Les valeurs de jugement global très élevées calculées par le modèle pour tous les estimés 
relatifs au site A concernant l'ampleur du &que (aR4.00) indiquent une évidence 
élevée que cette ampleur soit possiblement élevée tandis que les valeurs de jugement 
global faibles (UR-0.50) obtenues pour les sites D, E et C indiquent une ampleur 
indéterminée. L'ampleur du risque pour le site B est aussi jugée globalement élevée, 
cependant son évidence est partagée (aR=0.75). 
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Tableau 9.1. Jugements sur l'évidence et l'ampleur du risque d'effets pour les 
organismes terrestres pour chacun des sites contaminés (seuil=0.50). - 
Identification Estimé de Evaluateur ceR caR 
du site rfsque Positive Ndgative Faible É I e v h  
Site A VE#1NR#1 PYRl (conservate 1 ,O0 0.00 0,OO 1,OO 
177 PYR2 (réaliste) 1 ,O0 0,OO 0,OO 1,OO 
PYR3 (optimiste) 1 ,O0 0.00 0.00 1,OO 
VE#WR#1 PYRl (conservate 1 ,O0 0.00 0,OO 1,OO 
291 PYR2 (réaliste) 1 ,O0 0.00 0.00 1,OO 
PY R3 (oplimiste) 1 ,O0 0,OO 0,ûO 1,00 
VE#l NR#2 PYRl (conservate 1 ,O0 0,OO 0,00 1,OO 
355 PYR2 (réaliste) 1 ,O0 0,OO 0,OO 1,OO 
PYR3 (optimiste) 1 ,O0 0.00 0,OO 1,OO 
VE#2NR#Q PYR1 (conservate 1,00 0,OO 0,OO 1,OO 
582 PYR2 (rdaliste) 1 ,O0 0,OO 0,OO 1,OO 
PYR3 (optimiste) 1 ,O0 0.00 0,OO 1,OO 
Site 0 VE#lNR#I PYRl (conservate 0,90 0.00 0,75 030 
44 PYR2 (réaliste) 0,75 0,OO 030 0,25 
PYR3 (optimiste) 0,50 0,OO 0.25 0.10 
VE#WR#l PYRl (conservate 0,90 0,OO 0,75 030 
74 PYR2 (realiste) 0,75 0,OO 030 025  
PYR3 (optimiste) 050 0,OO 0,25 0,10 
VE#tNR#2 PYRl (mnservate 1 ,O0 0,OO 0,50 0,75 
88 PYR2 (réaliste) 0,90 0,OO 0,50 OS0 
PYR3 (optimiste) O,75 0,OO 0.50 0.10 
VE#WR#2 PYRt (conservate 1 ,O0 0,OO 0,50 0.75 
148 PYR2 (réaliste) 0,90 0,OO 030 OS0 
PYR3 (optimiste) 0,75 0,OO 0'50 0,10 
Site D VE#INR#I PYRI (wnservate 0,90 0,OO 0,50 0,75 
5 PYR2 (réaliste) 030 0,OO 0.50 050 
PYR3 (optimiste) 0,60 0,10 0.50 0.50 
VE#2NR#1 PYRl (conservate 0,90 0,OO 0,50 0,75 
7 PYR2 (réaliste) 0,80 0.00 0.50 OS0 
PYR3 (optimiste) 0,60 0.10 0,50 0,SO 
VE#lNR#S PYRl (conservate 1 ,O0 0,OO 030 0,90 
10 PYR2 (réaliste) 0,90 0.00 0.50 O,75 
PYR3 (optimiste) 0,60 0,lO 0.50 050 
VE#2NR#2 PYRl (consemite 1,00 0,OO 030 0,90 
13 PYR2 (réaliste) 0,90 0,OO 0.50 0,75 
PYR3 (optimiste) O,80 0,10 0.50 0,SO 
Site E VE#lNR#l PYRl (conservate 0,90 0.00 0.50 0,75 
O,Q6 PYR2 (réaliste) 0,80 0.00 0.50 0,SO 
PYR3 (optimiste) 0,60 0.10 030 OS0 
VE#2NR#l PYRl (conservate 0,90 0.00 0.50 0,75 
0,06 PYR2 (réaliste) 0,80 0.00 0,SO 0,SO 
PYR3 (optimiste) 0.60 0,lO 0.50 0,50 
VEti1NRR PYRl (conservate 1 ,O0 0.00 0.50 0,90 
0.13 PYR2 (réaliste) 0.90 0.00 0.50 0.75 
PYR3 (optimiste) 0,60 0.10 0,50 030 
VE#2NR#2 PYRl (conservate 1.00 0,OO 0.50 0,W 
0.13 PYR2 (réaliste) 0.90 0.00 0.50 0,75 
PYR3 (optimiste) 0,60 0.10 0.50 0.50 
VE: Valeur d'exposition; VR: Valeur de rékence; ceR: confiance (WcCI) de i'évduateur dans une Cvidence de risque positive 
(f=l)  ou négative ( fa ) ;  cnR: contiance (O<c<l) de I'evaIunteur dans une ampleur du risque faible (f=O) ou élevée (et). 
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Tableau 9.3. ER d'effets pour les organismes terrestres pour chacun des sites selon 
rnERE. 
Identification Estimdde Cm, Cg0 IPCgo Ce10 IPCqo VE VR IR MSqo Risque 
du site dsque (Wet (PJ~) (%) (96) (IJglgI (IJW (% 
Site A VE#lNR#l 17450 16753 pl00 30.0 15.2 17450 30 581,7 0,002 >IO0 
V E W R # 2  4425 3750 >IO0 30.0 11,O 2638 60 44.0 0.008 47,s 
Site D VE#lNR#l 397.3 387.3 68.1 30,O 3,O 397.1 30.0 13,2 0.082 6.8 
VE112NR#1 397.3 367.3 68.1 30,O 3.0 310.3 30.0 10.3 0.082 6.8 
VE#lNR#2 397.3 367.3 68.1 30,O 3.0 397.1 60.0 6,6 0.082 6.8 
Site E VE#lNR#I 3,8 3,3 23,9 30,O >IO0 3.8 30.0 0.13 9.1 ND 
VE#ZNR#l 3.8 3.3 23,9 30,O >IO0 3.8 30,O 0.13 9,l NO 
VE#lNR#2 3,8 3.3 23,9 30,O >IO0 3.8 60,O 0,06 9.1 N Q 
VEWRt12 3,8 3.3 23,9 30,O >IO0 3.8 60,O 0,06 9.1 NO 
Concentration d'exposttion mx imle ;  IPC,,: Vrilzur (centile) du nng de sensibilitC qui intercepte la valeur du 9Oc centile des 
concentntions rnesurties; Cr,, : Valrur (concentration) du 10e centile de la distribution d'effets; IPCr,, : Valeur (centile) du rang de 
conçenn;ition qui intercepte la valeur du IOc csntile de Is disutbution rl'elTcts; VE: Valeur d'exposition; VR: Valeur de réftircnce; 
IR: Indice de risque 1%; MS,,: Marge de stcuriti pour un risque de 196; ND: non d&termine. 
9.1.9 Niveau de confiance pour les ER 
Le niveau de confiance dans chacun des ER a été évalué selon les profils retenus (ive. C, 
R, O). Ainsi, le niveau de confiance qui peut varier selon l'ER et l'approche retenue, est 
considéré acceptable pour chacun des ER considérés. 
9.1.10 Coiiclusions 
Les conclusions présentées par le modèle, en présence ou en absence de jugements 
externes (tableau 9.4), indiquent une évidence de la présence d'un risque d'effets pour les 
organismes terrestres pour trois des sites contaminés évalués (sites A, B et D). Les sites 
C et E ne présentent pas d'évidence de risque. Même dans un contexte dtÉRÉ 
préliminaire ou l'ampleur du risque n'est généralement pas quantifiée, les résultats de 
l'évaluation suggèrent, sur la base des données disponibles, que l'ampleur du risque 
d'effets peut être élevée pour les sites A et B. 
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Tableau 9.4. Conclusions relatives à un risque d'effets pour les organismes 
terrestres pour chacun des sites en présence ou en absence de jugements externes. 
Identification Évidence de risque Amaleur 
Site A Oui Élevée 
Site B Oui 
-r - 
Elevée 
Site C Non Indéterminée 
Site D Oui Faible 
Site E Non Indéterminée 
9.2 ÉVALUA TION DU RISQUE D'EFFETS DlRECTS POUR LES 
ORGANISMES AQUATIQUES 
9.2.1 Paramètres 
Les sites identifiées sont: 1 )  site A (fortement contaminées par le TNT); 2) site B 
(adjacent au site A); 3) site C (site de référence non contaminé par le TNT; 4) site D 
(situé à proximité d'une zone fortement contaminée par le TNT); 5) site E (situé à 
proximité d'une zone fortement contaminée par le TNT; annexe X). 
Le paramètre d'évaluation retenue est: effets directs pour les organismes aquatiques. 
L'évaluation considère différents jugements portés par une même évaluateur selon trois 
approches: conservatrice (C), réaliste (R) et optimiste (O). 
9.2.2 Données de toxicité 
Les données de toxicité utilisées comme paramètre d'entrée sont présentées à l'annexe 
XV. Les données relatives aux organismes aquatiques (micro-organismes, microphytes, 
rnacrophytes, invertébrés, poisson) ont été jugées adéquates (c>1.00) et leur qualité 
acceptable (c=0.75). En l'absence de jugement externe, le modèle accepte les données 
entrées seulement si elles sont exprimées en pg/rnL ou en m f l .  Aussi, les domees 
exprimées en pM ont été transformées en mg/L avant leur insertion. 
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9.2.3 Données d'exposition 
Les données d'exposition utilisées comme paramètre d'entrées sont résumées au tableau 
8.1 1. Les données ont toutes été jugées adéquates (c>0.75) et leur qualité acceptable 
(c>0.75). En l'absence de jugement externe, le modèle accepte les données entrées si 
elles sont exprimées en ug/mL ou m l L .  Par conséquent. toutes les données de 
concentration dans l'eau souterraine sont retenues (site A, n=2; site B, n=l; site Cl n=2; 
site D, ~ 2 ;  site E, n=l) .  
9.2.4 Valeur de référence 
L'estimateur retenu pour le calcul des VR est, lorsque le nombre de domees le justifie 
(ri> 1 O), le dixième centile de la distribution des CMEO, ou la valeur minimale compilée 
(hféthode). Ainsi, puisque les VR ne peuvent être calculées pour chacun des niveaux 
selon la première méthode, le modèle retourne la mention "ND" (non déterminée). 
Cependant, la VR considérant l'ensemble des CMEO pour les organismes aquatiques 
peut être calculée (1.006 mg/L). Si la méthode utilisant la CMEO minimale est 
sélectionnée, les VR calculées sont: 0.034 mg/L (micro-organisme), 1.6 mgL 
(microphytes), 1 .O0 mg/L (macrophytes) 1 .O30 mglL (invertébrés) et 1.35 mg/L 
(poissons). Considérant le faible nombre de données pour chacun des niveaux trophiques 
(n40) ,  la méthode de calcul de la VR la plus conservatrice, la CMEO minimale, est 
sélectionnée comme paramètre d'entrées et la valeur minimale calculée avec l'ensemble 
des CMEO pour les organismes aquatiques (i.e. 0.034 rng/L) est retenue pour la 
modélisation. 
La valeur de 0.13 mgL proposée comme critère chronique de la qualité de I'eau par 
Talmage de ORNL (Hovatter et ai. 1997) est aussi considérée. Chacune des VR retenues 
(0.034 et 0.13 mg/L) est jugée selon les trois approches retenues. Ainsi, la VR calculée 
est jugée plus adéquate (i.e. évidence de surestimation) selon l'approche C F1.00; 
c=0.95) que la valeur préliminaire publiée p0.50; ~ 0 . 9 5 ) .  Par contre, la valeur publiée 
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est jugée plus adéquate selon l'approche O p0.75; ~ 0 . 9 5 )  que la VR calculée F0.50 ;  
c=0.95). L'approche R suggère aussi que la VR calculée est plus adéquate p0.75;  
c=0.90) que la valeur préliminaire publiée p0.50; c=0.90). 
La valeur de jugement global calculée par le modèle pour la VR calculée (eVRA=0.97) 
étant supérieure à la valeur publiée (rVR,=0.71), le modèle retient 0.031 mg/L comme 
VR adéquate. Lorsque des jugements externes sont omis, la valeur du jugement calculée 
pour la VR calculée est aussi plus élevée (eVR,=1.00; eVR,=0.50) puisque le modèle 
retient la valeur la plus conservatrice i.e. la concentration minimale (0.034 m f l )  comme 
VR. 
9.2.5 Valeur d'exposition 
L'estimateur retenu pour le calcul des VE est la concentration maximum mesurée 
(iCféthode). Les VE calculées par le modèle sont: 75.5 mglL (site A), 0.01 mg/L (site B), 
0.0001 mgiL (site C), 0.73 mg/L (site D) et 0.61 mgK (site E). Un deuxième estimateur 
pour le calcul des VE; la concentration mesurée lors du plus récent échantillonnage, est 
aussi proposée comme valeur alternative conservatrice. Les VE proposées sont: 53.3 
mg/L (site A), 0.01 mg/L (site B), 0.0001 mg/L (site C), 0.73 mgL (site D) et 0.61 mg/L 
(site E). Chacune des VE retenues est jugée selon les trois approches retenues. Ainsi, 
pour le site A, la valeur proposée est jugée plus adéquate (Le. évidence de surestimation) 
selon l'approche C p1.00;  c=0.90), que la valeur calculée m . 5 0 ;  c=0.95). Par contre, 
la VE calculée est jugée plus adéquate selon l'approche O p0.90; ~ 0 . 9 5 )  que la valeur 
proposée pO.50; c=0.90). L'approche R suggère aussi que la VE calculée est plus 
adtiquate p0 .75 ;  ~ 0 . 9 0 )  que la valeur proposée p0.50; c=0.90). Les valeurs calculées 
et proposées pour les sites B, C, D et E sont identiques et sont jugées adéquates peu 
importe l'approche utilisée p0.50; c=0.90). 
La valeur de jugement global exprimée par le modèle pour la VE calculée pour le site A 
(eVE,=0.86) étant plus élevée que la valeur proposée (eVE,=0.50), le modèle retient la 
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valeur calculée comme VE adéquate. Lorsque des jugements externes sont omis, la 
valeur du jugement global pour la VE calculée pour le site A est plus élevée (eVE,=0.50; 
eVE,=O.OO) puisque le modèle favorise la valeur la plus conservatrice i.e. la 
concentration maximale mesurée (75.5 mg/L). Les VE calculées pour les sites B, C, D et 
E étant similaires, les valeurs de jugement global calculées par le modèle sont identiques 
(eVE,=0.50; eVE,=0.50) et le modèle retient les vaieurs les plus conservatrices i.e. les 
concentrations les plus élevées. 
9.2.6 Estimation du risque 
Le tableau 9.5 présente les 4 IR calculés pour chacun des sites selon un ordre décroissant 
de confiance sur la base des méthodes de calcul sélectionnées pour les VR et VE, le 
risque relatif (R; %) et d'autres estimés utiles (Cm\, C,,, IPC,,, Ce,,, IPC,,, MS,,). 
Chacun des ER retenus (VE# I NR#l  ; VE#2NR# 1 ; VE# lNR#2; VE#2NR#2) sont 
jugés selon les trois approches retenues (tableau 9.6). Ainsi, peu importe l'ER ou 
l'approche utilisée, le risque d'effets pour les organismes aquatiques associé aux sites A, 
B, D et E est jugé positif même si l'évidence varie tandis que le risque associé au site de 
référence est jugé négatif. Les jugements concernant l'ampleur du risque pour les sites B, 
D et E varient considérablement selon l'approche utilisée. Cependant, l'ampleur du risque 
associée au site A est jugée élevée peu importe l'approche ou l'ER utilisé. 
Lorsque les jugements externes sont omis, le modèie retient les VR et VE les plus 
conservatrices pour effectuer les calculs selon la méthode choisie. Les IR calculés, le 
risque relatif (R; %) et les autres estimés calculés en l'absence de jugements externes 
sont similaires a ceux présentés au tableau 9.5. 
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Tableau 9.5. ER pour chacun des sites contaminés selon des jugements externes et 
Identlficatfon Estimbde Cmlr Cg0 IPCQO Cet0 IPCelq VE VR IR MSqg Risque 
du site risque (mglL) (rnglL) (%) (%) (WU (m9lL) (SI 
Site A VE#lNR#l 753  73.7 >IO0 1.0 ND 76 O 2221 0,014 28,ô 
V E # ~ N R ~  753  73.7 w a o  i,o ND 57 O 1685 0.01.t 28.6 
VE#lNR#2 75,s 73.7 >la0 1.0 ND 76 O 581 0,014 28,6 
VE#2/VRfn 75.5 73.7 >la0 1.0 ND 57 O 441 0,014 28.6 
Site B VE#lNR#l 0,10 0.10 27,O 1.0 ND O O 2.9 10 2.7 
VER2NR#1 0.10 0.10 27.0 1.0 ND O O 2.9 10 2.7 
VE#lNR#2 O,10 0.10 27.0 1.0 ND O O 0,8 10 2.7 
VEHNR#2 0.10 0.10 27,O 1.0 ND O O 0.8 10 2.7 
Site D VE#lNR#l 0.73 0.73 29,2 1,O ND 0,73 0.034 21.4 1.4 2.9 
VE#2NR#2 0.73 0.73 29.2 1,O ND 0,70 0.130 5,4 1.4 2,9 
Site E VE#lNR#l 0,6t 0.61 28.8 1,O ND 0,61 0,034 17.94 1.6 2.9 
VE#2NR#1 0.61 O,6l 28.8 1 , O  ND O,6t 0.034 17,94 1,6 2.9 
VE#lNR#2 0.6t 0.61 28.8 1 .O ND 0,6t 0,130 4,69 1,6 2.9 
VE#2NR#2 0,61 0.61 28.8 1.0 ND 0,6t 0.130 4,69 1,6 2,9 
C,,,,: Concentration d'exposition maximale; IPC.,: Valeur (centile) du nng de sensibiliti qui intercepte la valeur du 90e centile des 
concentrations rncsuries; Ce,, : Valeur Iconccntmtion) du t Uc ccniilc de la distribution d8e!Tets; IPCe,, : Valeur (centile) du rang de 
concentration qui intercepte Iri valeur du I i k  ccntilr tic Iri distribution J'effrts; VE: Valeur d'exposition; VR: Valeur de rdiircncr; 
IR: Indice de nsque 1%; MS,,: Mxgc di: scruritk pour un rtsquc Jc I?:,; ND: non dktrrmink. 
9.2.7 Évidence du risque 
Les valeurs de jugement global tres élevées d'une évidence de nsque positive (eR=0.96- 
1.00) calculées par le modèle pour tous les ER relatifs aux sites A, B , D et E indiquent 
la présence d'un nsque tandis que la valeur nulle (eR=O) obtenue pour le site C indique 
une absence de risque. 
9.2.8 Ampleur du risque 
Les valeurs de jugement global tres élevées concernant l'ampleur du risque calculées par 
le modèle pour tous les ER relatifs au site A (aR=1.00) indiquent une évidence élevée 
que cette ampleur soit possiblement élevée tandis que la valeur de jugement global faible 
obtenue pour le site C (aR=0.50) indique une ampleur indéterminée. L'ampleur du risque 
pour le site D est aussi jugée globalement élevée, cependant son évidence est partagée 
(aR=0.50-0.75). Les jugements relatifs i l'ampleur du risque reliés aux sites B et E 
semblent, quant à eux liés, a l'ER utilisé (aR=0.00-0.90). 
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Tableau 9.6 Jugements sur l'évidence et l'ampleur du risque d'effets pour les 
organismes aquatiques pour chacun des sites contaminés (seuil=0.50). 
ldentiïicaîion Estime de Evaluateur ce R ca R 
du site risque Positive NBgative Faible Élevde 
Site A VE#lNR#l PYR1 (conservateur) 1,00 0.00 0,OO 1 ,O0 
0,034 PYR2 (rbaliste) 1 .O0 0.00 0,OO i ,O0 
PYR3 (optimiste) 1 ,O0 0.00 0,OO 1 ,O0 
VE#2NR#1 PYR 1 (conservateur) 1 ,O0 0.00 0,OO 1 ,O0 
0.034 PYR2 (réaliste) f ,O0 0.00 0.00 1 ,O0 
PYR3 (optimiste) 1 ,O0 0,OO 0,OO 1 ,O0 
VE#lNR#;! PYRl (conservateur) 1.00 0.00 0,OO 1 ,O0 
0.130 PYR2 (réaliste) 1 ,O0 0.00 0,OO 1 ,O0 
PYR3 (optimiste) 1 ,O0 0,OO 0,OO 1 ,O0 
VE#UVR#2 PYRl (conservateur) 1 ,O0 0.00 0,OO 1 ,O0 
0,130 PYRZ (réaliste) 1 ,O0 0.00 0.00 1 ,O0 
PYR3 (optimiste) 1 .O0 0.00 0,OO 1 ,O0 
Site B VE#lNR#l PYRl (conservateur) 0,90 0.00 030 0,75 
0.034 PYR2 (réaliste) 0.75 0.00 0,50 030 
PYR3 (optimiste) 0,50 0,OO 0,25 0,SO 
VE#2NR#l PYRl (conservateur) 0.90 0.00 030 0,75 
0.034 PYR2 (réaliste) 0.75 0.00 050 0,SO 
PYR3 (optimiste) 0,SO 0.00 0,25 030 
VE#lNR#2 PYRl (conservateur) 0.90 0.25 0,SO OS0 
0.130 PYR2 (réaliste) 0,40 0.50 0,75 0,OO 
PYR3 (optimiste) 0,25 0,75 0,90 0,OO 
VE#2NR#2 PY R 1 (conservateur) 0.90 0.25 030 0,SO 
0.130 PYR2 (réaliste) 0,40 030 0,75 0.00 
PYR3 {optimiste) 0.25 0.75 0,90 0,OO 
Site D VE#l NR#1 PYRI (conservateur) 1,00 0,OO 1 ,O0 0,OO 
0,034 PYRZ (réaliste) 0.90 0.00 050 0,90 
PYR3 (optimiste) 0.75 0,OO 0,75 050 
VE#2NR#1 PYRl (consemteur) 1 ,O0 0,OO f ,O0 0,OO 
0.034 PYR2 (r6aliste) 0.90 0.00 0,SO 0,90 
PYR3 (optimiste) 0,75 0,OO 0.75 OS0 
VE#lNR#2 PYRl (conservateur) 1 ,O0 0,OO 0,75 0,OO 
0,130 PYRZ (réaliste) 0.75 0.00 0,90 0,OO 
PYR3 (optimiste) 0.50 0,OO 1 ,O0 0,OO 
VE#2NR#2 PYRl (conservateur) 1 ,O0 0,OO 0,75 0,OO 
0.130 PYR2 (réaliste) 0.75 0,OO 0,90 0.00 
PYR3 (optimiste) 0.50 0.00 1 ,O0 0.00 
Site E VE#lNR#l PYRl (conservateur) 1.00 0.00 1 ,O0 0,OO 
0.034 PYR2 (réaliste) 0,90 0.00 OS0 0.90 
PYR3 (optimiste) 0,75 0,OO 0,75 0,SO 
VE#2NR#1 PYRl (conservateur) 1 ,O0 0.00 1 ,O0 0,OO 
0.034 PYR2 (réaliste) 0.90 0.00 030 0,90 
PYR3 (optimiste) 0.75 0.00 0,75 030 
VE#lNR#2 PYRl (conservateur) 1.00 0.00 0,75 0.00 
0.130 PYR2 {réaliste) 0.75 0.00 0,90 0.00 
PYR3 (optimiste) 0,50 0,OO 1 ,O0 0,OO 
VE#î/VR#2 PYRl (conservateur) 1 ,O0 0 ,O0 0,75 0,OO 
0,130 PYR2 (réaliste) 0.75 - 0.00 0,90 0.00 
PYR3 (optimiste) 0,50 0,OO 1 ,O0 0.00 
VE: Valeur d'exposition; VR: Valeur de réfixnce; ceR: contiance (O<c<l} de I'évaluateur dans une évidence de risque pasitive 
(f=1) ou négative (f=O); crtR: conthce  (O<&[ ) de I'évalunteur dans une ampleur du risque faible (f=O) ou élevée (f=l ). 
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9.2.9 Niveau de confiance pour les ER 
Le niveau de confiance dans chacun des estimés de risque a été évalué selon les profils 
retenus (i.e. C, R, O). Ainsi, le niveau de confiance qui peut varier selon l'ER et 
l'approche retenue, est considéré acceptable pour chacun des ER retenus. 
9.2.10 Conclusions 
Considérant les jugements donnés. les conclusions présentées par le modèle ADERE 
(tableau 9.7) indiquent une évidence de la présence d'un risque d'effets pour les 
organismes aquatiques pour tous les sites contaminés évalués (sites A, B, D et E). Même 
dans un contexte d'ÉRÉ préliminaire ou l'ampleur du risque n'est généralement pas 
quantifiée, les résultats de l'évaluation suggèrent, sur la base des données disponibles, 
que l'ampleur du risque d'effets peut être possiblement élevée pour le site A. Lorsque les 
jugements externes ne sont pas utilisés, les conclusions d'ADERE sont similaires sauf 
que l'ampleur du risque associée au site B est aussi jugée élevée. 
Tableau 9.7 Conclusions relatives a un risque d'effets pour les organismes 
aquatiques pour chacun des sites en présence de jugements externes. 
Identification Évidence de risque Ampleur 
Site A Oui Élevée 
Site B Oui Fai ble-élevée 
Site C Non Indéterminée 
Site D Oui Faible-élevée 
Site E Oui Fai ble-élevée 
Tableau 9.8 Conclusions relatives a un risque d'effet pour les organismes 
aquatiques pour chacun des sites selon ADERE en absence de jugements externes. 
Identification Évidence de risaue Am~leur 
Site A Oui Élevée 
Site B Oui Elevee 
Site C Non Indéterminée 
Site U Oui Faible-élevée 
Site E Oui Faible-élevée 
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9.3 ÉVALUATION DES RESULTATS 
L'analyse des résultats obtenus avec le modèle démontre que les conclusions d'ADERE et 
les différentes valeurs estimées sont conformes à celles obtenues pour I'ÉRÉ préliminaire 
correspondante (chapitre 8). La plupart des différences marginales observées, notamment 
au niveau des estimés. peuvent s'expliquer par la précision de certains calculs. les règles 
d'inférence utilisées, les choix méthodologiques de programmation, et par les paramètres 
et valeurs retenus pour les simulations. Également, tenant compte des données 
toxicologiques utilisées (CMEO), les conclusions d1,4DEE présentées dans ce chapitre 
ne s'appliquent qu'au risque d'effets sous-létal. Elles ont par conséquent été comparées au 
paramètre d'effets chroniques correspondant. 
L'utilisation de jugements externes pour cette étude de cas n'entraine pas de diffërences 
significatives majeures avec les jugements donnés par le modèle. lorsqu'ils sont omis. 
ADERE, qui utilise une approche conservatrice, juge cependant, en absence de jugements 
externes, que le site E présente une évidence d'ampleur de risque "élevée". L'utilisation 
de jugements externes selon des approches di fferentes amène un jugement différent 
(ampleur "faible-élevée") pour ce site. Cette différence est attribuable à la contribution 
de l'approche conservatrice utilisée pour des VE pres des VR (IR pres de 1) et aux règles 
d'inférence du modèle. Entre autres, pour qu'une ampleur soit jugée élevée, deux 
conditions doivent être respectées (e.g. IPC,? 1 O; C&e,&S .O). Ceci démontre 
l'importance du jugement pour conclure l'ÉRÉ, même si les critères utilisés sont 
clairement définis. 
Enfin, les conclusions dtADERE relativement à l'ampleur, lesquelles n'apparaissent pas 
dans la conclusion de 1'ÉRÉ préliminaire (chapitre 8), seront utiles pour justifier et 
prioriser les travaux futurs (ÉRÉ détaillée, traitement, excavation). Ces conclusions sont 
en accord avec les résultats de I'ÉRÉ présentés. 
10. CONCLUSION 
De façon générale, ce projet a permis de développer et d'appliquer un modèle de gestion 
de la qualité des connaissances qui intègre l'évaluation et la gestion des incertitudes à 
l'ÉRÉ. Ce modèle, qui incorpore certaines théories de la gestion des incertitudes, 
constitue un outil d'tvaluation préliminaire qui permet à l'évaluateur de générer des 
conclusions pragmatiques lors de l'évaluation des sols contaminés. Les conclusions 
relatives à chacun des objectifs de recherche spécifiques sont présentées. 
I .  Une revue critique des méthodes d'évaluation, des outils écotoxicologiques, et des 
méthodes d'évaluation et de gestion des incertitudes a permis de faire le point sur l'état 
des connaissances dans les différents domaines et d'obtenir une vision globale de la 
problématique étudiée. Les méthodes d'évaluation sont actuellement en développement 
et plusieurs aspects doivent encore être validés. De plus, certains outils sont 
manquants ou peu élaborés. 
considère généralement que 
1. Un modèle conceptuel de 
l'évaluation et la gestion des 
La gestion des incertitudes en ÉRÉ est peu utilisée et ne 
es sources stochastiques des incertitudes. 
gestion de la qualité des connaissances qui intègre 
incertitudes à 1'ÉRÉ a été développé. Ce modèle décrit la 
procédure d'ÉRÉ préliminaire selon une version simplifiée et il considère les 
incertitudes stochastiques (erreurs non-systématiques), l'ignorance (connaissances 
imparfaites) et les erreurs systématiques. La stochasticité est traitée a l'aide de 
méthodes statistiques validées et reconnues en ÉRÉ. Les incertitudes associées à 
l'ignorance et aux erreurs systématiques sont évaluées sur la base de l'évidence du 
jugement d'un ou plusieurs experts. Ces incertitudes peuvent être réduites, entre autres, 
a l'aide d'études scientifiques appropriées (ignorance) et par un plan d'assurance et de 
contrôle de la qualité (erreurs), mais ne peuvent pratiquement pas être éliminées. La 
version informatisée du modèle d'aide à la décision pour I'ÉRÉ (ADERE) permet de 
considérer le jugement de plusieurs évaluateurs. En absence de jugements externes, 
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- - - . . . . . 
ADERE gère les informations et les juge selon des règles d'inférence préétablies. Une 
analyse de la sensibilité du modèle ADERE montre que le jugement relatif aux valeurs 
de référence (VR) et d'exposition (VE) ainsi que le jugement global sur l'évidence et 
l'ampleur du risque constituent des paramètres qui influencent le résultat de 1'ÉRÉ. 
3. Le risque écotoxicologique préliminaire de sols contaminés par une substance 
énergétique, en l'occurrence le TNT, et les incertitudes relatives à cette ÉRÉ ont été 
évaluées. L'application de la procédure 6ÉRÉ pour les sols contaminés est très 
récente, particulièrement au Québec. Les méthodes sont en cours de développement et 
de validation. Cette étape du projet constitue un modèle pour les ÉRÉ effectuées 
ultérieurement puisqu'elle est l'une des premières a être réalisées et présentées. 
L'évaluation des incertitudes lors d'une étude de risque est aussi une application 
innovatrice puisque, même si elle est suggérée par les procédures de référence, elle est 
peu considérée. Cette étude contribuera également à l'avancement des connaissances. 
lesquelles permettront l'établissement de critères génériques pour ce composé 
énergétique. Trois des cinq zones considérées (quatre zones contaminés et une zone de 
référence) présentent un risque d'effets directs pour les organismes terrestres tandis que 
les eaux souterraines des quatre zones contaminées présentent un risque d'effets directs 
pour les organismes aquatiques. Cependant, après dilution au fleuve, le risque serait 
non détectable. 
4. Le modèle de gestion de la qualit6 des connaissances (ADERE) développé au cours du 
projet a été appliqué à 1'ÉRÉ de sols contaminés par le TNT. Lorsque possible, les 
paramètres d'entrées retenus étaient les mêmes que ceux utilisés lors de I'ERÉ réalisée 
sans le modèle. Selon le modèle ADERE, trois zones contaminés sur les quatre 
évaluées présentent un risque d'effets directs pour les organismes terrestres tandis que 
les eaux souterraines des zones contaminées présentent un risque d'effets directs pour 
les organismes aquatiques. 
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5. Les résultats de l'évaluation obtenus avec le modèle ADERE ont été comparés avec 
ceux de l'approche sans évaluation ou gestion structurée des incertitudes. Les 
conclusions du modèle sont identiques à celles de l'É&. Certaines différences 
marginales peuvent être observées au niveau de certains estimés. Ces dissimilitudes 
peuvent être expliquées par la précision de certains caIculs, les régles d'inférence 
utilisées, les choix méthodologiques, et par les paramètres et valeurs retenues pour les 
simulations. 
L'hypothèse selon laquelle les incertitudes associées au processus d'évaluation 
écotoxicologique doivent être évaluées et gérées, a été vérifiée. La gestion des 
connaissances lors de l'étude de sols contaminés permet d'assurer des concIusions 
pragmatiques. Lorsqu'elles ne sont pas considérées et qu'elles sont gérées de façon non 
structurée, les incertitudes présentes à différents niveaux de I'ERE peuvent mener a des 
conclusions erronées, c'est-à-dire qu'elles peuvent amener à identifier un risque alors qu'il 
n'y en a pas (conséquences économiques) ou une absence de risque lorsqu'il y en a un 
(conséquences environnementales et possiblement pour la santé humaine). 
Le jugement est déterminant en ERÉ préliminaire. Le choix des VR et des VE est crucial 
puisque des valeurs surestimées ou sous-estimées pourraient entraîner des conclusions 
inexactes. Une évaluation et une gestion appropriées des incertitudes permettent de mieux 
choisir ces valeurs, d'apprécier leur justesse et d'obtenir des conclusions utiles pour la 
gestion d'une problématique relative à un site contaminé. Par contre, un résultat d'ÉRÉ 
ambigu peut rendre la gestion difficile et engendrer des coûts environnementaux 
regrettables, et/ou des coûts économiques superflus. Le modèle ADERE permet cette 
gestion adéquate de l'incertitude associée au jugement et rend possible l'obtention d'un 
résultat dtÉRÉ préliminaire pratique. 
Le modèle proposé présente certaines limites. Tout d'abord, il ne s'applique qu'à une 
ÉRÉ préliminaire. Deuxièmement, I'évaluation et la propagation des incertitudes, de 
même que la procédure d'El!& ont été simplifiées a h  d'obtenir un modèle simple et utile. 
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Par conséquent, certaines étapes spécifiques de 1'ÉRÉ ne sont pas intégrées au modèle. 
Aussi, sur la base des informations et pratiques actuelles, le modèle considère un nombre 
restreint de méthodes d'estimation des valeurs. Ces choix pourront s'avérer limitant pour 
un évaluateur. Cependant, d'autres valeurs peuvent être calculées manuellement et 
introduites dans le modèle. Les principes présentés et utilisés pourraient cependant être 
employés pour développer un modèle plus complexe qui pourrait considérer en détail les 
éléments de la procédure d' ÉRÉ et permettre l'application d'une ÉRÉ quantitative. 
Troisièmement, puisque le modèle repose sur une procédure d'ÉRÉ préliminaire, ADERE 
ne considère qu'un contaminant à la fois, alors que la majorité des problématiques sont 
associées à des contaminations mixtes. 
Quatrièmement, la gestion des infomations est initiée au niveau des paramètres 
d'évaluation. Un paramètre d'évaluation et un agent stresseur doivent préalablement être 
définis pour utiliser le modèle. Ces informations sont essentielles puisqu'elles permettent 
de Faire le lien avec le site étudié et les besoins de gestion qui commandent 19ÉRÉ. 
Cependant, leur pertinence n'est pas jugée par ADERE. 11 revient donc a l'évaluateur de 
vérifier la pertinence du paramètre d'évaluation et de l'agent stresseur retenus pour 
1'ÉR.É. 
Cinquièmement, ilDERE ne fait pas de différence entre un jugement expert ou non- 
expert. Même si une approche conservatrice permet d'utiliser le modèle sans y incorporer 
le jugement des évaluateun, il est suggéré d'ajouter une composante qui tiendrait compte 
des comaissancrs expertes associées aux jugements. 
Sixièmement, même si la qualité et la pertinences des données toxicologiques et des 
concentrations d'exposition estimées peuvent être jugées de façon globale, le détail des 
infomations relatives aux outils utilisés (e.g. méthode, organisme, paramètre mesuré, 
modèle) ne sont pas juges de façon spécifique. Aussi, certains éléments liés à la méthode 
Conclusion 232 
d'estimation du risque (PSAI, PACQ), souvent négligés en ÉRÉ, ne sont pas considérés 
par le modèle. 
Il faut aussi noter que le modèle est lié à des procédures et des connaissances qui peuvent 
changer selon les informations disponibles. L'application du modèle tout comme 1'ÉRÉ 
est basée sur la procédure utilisée et les comaissances disponibles au moment de son 
utilisation. Son application à différentes périodes pourrait entraîner des résultats 
différents. 
Finalement, afin d'optimiser la gestion des incertitudes associées à 19ÉRÉ, il est 
recommandé de poursuivre les travaux et d'étendre la portée du modèle proposé a lfÉRÉ 
détaillée (modélisation, études empiriques, études expérimentales) puis à la gestion du 
risque (contrôle, communication. priorité). II serait aussi souhaitable de valider ADERE 
(et/ou ses versions plus complexes) avec des problématiques, des contarninants et des 
experts différents, et d'évaluer la sensibiliiéiprécision de cette approche. 
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ANNEXE 1 
Cadre de travail national pour l'évaluation 
et la restauration des sites contaminés 
GESTION W RISQUE 1 COMIOERAMN MCXIECIUICMIQUE ET lEo(NI0UES 1 
APPLlCATlON JURIDIQUE 
1 1 
(Adapté de CCME, 1 W6b) 





(Adapté de CCiME, 1996a) 
ANNEXE 111 





(Adapté de CCME, 1996a) 
Cadre conceptuel de I'ÉDÉ 
C:\K..\CTERISr\TIO AR.~CIERISATION 
ESTIMATION 
(Chassé et al.. 1996) 
ANNEXE IV 
Démarche générale de la PÉRÉ 
h 
EDE PLANIFICATION -b 6fS 
I PR~LIM INAI RE 
p@--l 
QUANTITATIVE 
GESTION O (CEAEQ, 1998) 
ANNEXE V 
Les analyses chimiques et physiques 
I Caractéristiques physiques Granulométrie BNQ-2560-040 Sédimentorne trie BNQ-2501-025 Limites dlAtterbera CANBNQ-2501-092-M86 
Taux d'humidité SM 2540.8 (APHA, 1992) 
Caoacité d'échanges cationiques Chapman 57-3 
Cations &hangeables Agdex 533. ME-1 
PH Agdex 533, ME-1 
Méthode 9040A (US. EPA. 19901 
- -- - 
Conductivité Mbthode 9050A (U.S. €PA. 1990) 
Teneur en rnatiére oraaniaue SM 2540.E WHA.  1992) 
Potentiel de génération acide et capacité tampon Ducan, 1975 
Minéralogie Oiffradion R-X 
Mampolluants 
norganiques 
Azote total; Azote ammoniacal; NiMte: Nitrate SM 4500 (APHA, 1992) 
Phosphore total; Orthophosphate 
~ g .  BaCd. Cr. Co. Cu. Mo. Ni. Pb. Sn. in SM 31 20 (APHA, 1992); 
Méthode 601 0 (US. €PA, 1990) 
As, Se SM 3 1 14 (APHA, 1992); 
Méthode 601 0 (U.S. €PA, 1990) 
Hg SM 31 1 28 (APHA, 1 992): 
Mdthoâe 7470A (US. €PA. 1990); 
Méthode 7471A (U.S. €PA. 1990) 
--- 
Sulfures MOE 
Cyanures totaux SM 45.C-F (APHA. 1992); 
Méthode 901 2 (U.S. EPA, 1986) 
Fluonires Méthode 340.2 (US. €PA. 1983) 
ANNEXE V (suite) 















Analyses 1 Mthoder 
Naphta1ène;AdnaphWne; Adnaphthe; 1 ~Bthode 82708 (U.S. EPA. 1990) 
Fluoréne; Phénanthréne; Anthradne; I 
Fluoranthdne; Pyréne; Bento(a) anthracéne; 1 
Dibento (a.h) anthradne; Benzo(g.h,i) péryléne 
Benzéne; tthylbenzene; Toluène; Méthode 82408 (U.S. EPA. 1990); 
Chlorobenzène; 1.2dichlorobenzéne; 
1,3-dichlombenzéne; 1 A-dichlorobenzéne; 
Méthode 8260A (U.S. EPA. 1990); 
MBthode 502.2 (U.S. EPA. 1 989) 
Xyldne; Styréne 
2,4 diméthylphenol; 2,4 dinitrophénol; MBthode 82708 (U.S. EPA, 1990); 
2-nitrophBnol; 4-nitrophénol; SM 64108 (APHA, 1992); 
PhBnol; Crésols; Chlorophénols; SM 64208 (APHA, 1992) 
Pentachlorophénol 
Chloroforme; 1,1 dichloroB1hane; Méthode 502.2 (US. EPA, 1989); 
1,2 -dichlor&thane; 1.1 dichlor&!héne; MBthode 524.2 (U.S. EPA, 1989); 
dichlorométhane; 1.2dichlompmpane; Méthode 82406 (U.S. €PA, 1990); 
1,1,2,2-tetrachloroethane; tetrachtoroéthéne: 1 ~é thode  80706 (US. EPA. 1990) 
Hexachlombenzéne; hexachlorocydohexane 
Dibenzodioxines polychlorées (PCDDs) (1i Méthode 8280 (U.S. €PA, 1990); 
Dibenzofuranes polychorées (PCDFs) Méthode 8290 (US. EPA. 1990) 
kochlorei 242; Arcchlore 1248; MENVIQ (89.071410 BPC 1.2); 
Arochlore 1254; Arochlore 1 260  hode de 80708 (U.S. €PA. 1990); 
I~bthode 80808 (U.S. EPA. 1990) 
Phtalates Méthode 82706 (U.S. EPA. 1990) 
Organochlorés (ex.: DDT, Endrine, lindane) Méthode 80808 (U.S. EPA, 1990); 
Mdthode S05 (U.S. EPA, 1989) 
Carbamates (ex.: Carbaryl, Carûofuranes) MENVIQ; 
MBthode 531.1 (U.S. EPA. 1989) 
Ddrivds des aades chlomphénoxy carboxyliques 1 MENVIQ 8150 
Organophosphonki (ex.: Diazinon, Paralhion) MENVIQ 8140; 
M&hode 507 (US. EPA, 1989) 
Dérivés de pyridylium (ex.: Diquat. Paraquat) MENVlQ 
rrichtoroacétates (ex.: Pichlorame) 
ANNEXE VI 
x i  l e a ~ ~ r i e  
aquatique Miaophyte 
l! 1 
' Pmtocole interne: 
Les mesures toxicologiques 
Mortalité - Ver de terre (Eiseinia leotida ) 
Moctalité (papier filtre) -Ver de terre (Eiseinia feotida ) 
Reprooductian - Ver de terre (Eiseinia feotida 1 
Germination - laitue (Cactuca sativa ) 
Germination - Orge (Ordeurn vulgare ) 
Germination - Cresson (Lepidium sativum ) 
Elongation radiculaire - Laitue (Lactuca saliva ) 
Croissance - Orge (Ordeurn vulgare ) 
Croissance - Cresson (Lepidium sativum ) 
Bioluminescence - ~ i G t o x  (Vibflo fisheri ) 
Croissance - Algue (Selenastrum capricomutum ) 
Mortalité - Oaphnie (Daphnia magna ) 
Survie 8 croissance - Ceriodaphnia (Cenodaphnia dubia ) 
Mortalité - MénB te1 e-de-boule (Pimephales promelas ) 
Survie 8 croissance - Méné tete-de-boule (P. d rom el as 1 
Test de fluctuatjon (Salmonella lyphimunum ) 
Test de Ames (Salmonella typhimufium ) 
SOS Chmmotest (Escherichia cali) 
€PA, 1989; OCDE, 1993; ISO, 1993 
OCDE, 1993 
ISO (draft) 






Env. Canada. 1992: BNQ. 1 98ïPp 
€PA, 1989: Env. Canada, 1992 
Env. Canada, 1990: 
Env. Canada. 1992 
€PA, 1991 
EPA, 1989: Env. Canada. 1992 
MOE. 1991; Env. Canada, 1997' 
EPA, 1983 
Env. Canada, 1993' 
œProtocol interne 
ANNEXE VI1 










l'eau de surface (analyse détaillée) organiques Burns et Cline, 1985 
Estimation du devenir de divers Pesticides; Roberts et al. , 1982 
lcontaminants organiques liber& Icornposés l ~ s h e r  et al .. 1985 
QWASI 
Idans un ~msystdrne aquatique en 1 1 
FOAM 
dans l'environnement aquatique 
Devenir des contaminants libérés 
dans un écosyst&rne aquatiques 







Mackay et al. , 1983 
organiques 
HAP 
fonction du temps; exposition 






Spéciation des métaux dans l'eau de 
l sol 
Général 
suface et souterraine 
Devenir/ effets des contaminants 
libérés dans un écosystdme 
aquatique (préliminaire ou détaillée) 
Devenir des pesticides dans le sol 
Prédire la concentration d'un 
pesticide dans I'eau souterraine 
Devenir des contarninants dans le 









Brown et Allison, 1987 
I 
Evaluation des déchets chimiques et 1 Général 
Enfield et al ., 1982 
Carsel et al. 1984 
Bonazountas et Wagner, 
1984; OCDE, 1989; 
Scott et Hetrick, 1993 
Benson, 1984 
Havens et Spicer. 1985 
Daggupaty, 1988 
US €PA, 1992 




Ide produits chimiques 1 1 
radioactifs dans les sites contamines 
Evaluation de risque multimédia et 
estimation de concentrations 3 
proximité des sites contamines 
Devenir des contaminants dans le 
sol et I'eau souterraine; exposition 






Senes Consultants, 1989 
Donley et 
ANNEXE MI (suite) 
Modèles mécanistiques de transport et de devenir environnemental (suite) 





Potentiel de transport et d'accumulation Composés Hetrick et 
de produits chimiques dans l'air. l'eau. organiques McDowell-Boyer, 
le sol et le biote 11 983 
Simuler le mouvement et la 1 Métaux lourds; 1 McKone et Layton, 1986 
transformation de produits chimiques composés 
dans huit compartiments; organiques 
Identification du danger 
Prédire le devenir de contaminants Composés Yoshida et al. , 1987 
organiques organiques 
EEP Potentiel d'exposition -A de nouveau Composés ' Klein et al., 1988 
produits chimiques (OCDE) organiques 
SMCM Décrire le devenir des wntaminants Général Cohen, 1989 
dans I'air, I'eau, le sol et tes sédiments 
ENPART Evaluation préliminaire Composés OCDE, 1989 
de produits chimiques 
(US EPA) 
Evaluation préliminaire 
de produits chimiques 
Pesticide appliqué par voie aérienne 
Transport et transformation 









Kishida et al. , 1990 
US €PA (GEMS) 
sites d'entreposage de déchets 




dans l'air, I'eau de surface et le sol 
Estimer les concentrations multimédias 
des contaminants 
Transport et transformation 
de contarninants provenant de 
sites d'enfouissement 
Simuler la distribution relative 
rnultim6dia de composés organiques 
Estimer les concentrations rnultim4dias 







Nair et al. , 1990 
Stephen et Main, 1991 
Mackay et Paterson, 1991 
US €PA, 1992 
1 des contarninants 1 
1 
CalTOX 1 Estimer les concentrations de 1 Organiques 1 McKone, 1993 
contarninants dans sept compartiments non ioniques 
Devenir et transport des pesticides Pesticides -Di Guardo et al., 1994 
appliqués par voie terrestre 1 
Estimer les concentrations multimedias Général 1 Buck et al ., 1995 
des contaminants l I 
ANNEXE VI11 
Plan de localisation des sites et des piézométres 
Y 5 La hxahsatmn des siles et des p&7mdlreS est appraaMUva 
ANNEXE IX 
Formule structurale du TNT 
ANNEXE Y 
Propriétés physico-chimiques du TNT 





Poids molécuiaire (ghnol): 
Constante de Henri (KH; atm- 
m'/mole, 25°C): 
Apparence: 
Point de fusion (OC): 
Chaleur de fusion ( d g ) :  
Densité @/cm3): 








Point d'éclair (OC): 




Énergie d'activation (kcahol):  34.1 gb 
Hygroscopicité: Pratiquement non hygroscopique. Absorbe 0.03% d'eau dans une 
atmosphère de 9006 d'humidité relative a 30 OCb 
Pression de vapeur: 1.99 x 1 O4 (mm Hg, 20°C) 
5.5 l x  10 '" (Torr. 25°C) 
0.043 (Torr. 8 1 
0.1 05 (Torr, 1 OOOC)~ 
3 .O (Torr, 1 50aC)b 
10.5 (Torr, 200°C)b 
64.9 (Torr, 250°C)" 
ANNEXE X [suite) 
Propriétés physico-chimiques du TNT (suite) 
Pro prié té Valeur" 
Coefficient de diffiision 
dans l'air (m2/s): 
Coefficient de diffusion 
dans l'eau (m2/s): 
Coefficient de partage 
octanol-eau (Lw): 
Coefficient de partage 
carbone-organique (L): 
Coefficient de partition 
(&): 
Coefficient de partition - 
soi/ plante (masse sèche: 
KJ: 
Demi-vie/ air (d): 
Demi-vie/sol de surface (d): 
Demi-vie/ rhizosphère (d): 
Demi-vie/ vadose (d): 
Demi-vie/ eau souterraine 
(a: 
Facteur de biotransfert (BJ- 
bétail, viande/ diète 
O'our/kg): 
Facteur de biotransfert (BJ- 
bétail, lait/ diète 
(j ourkg ) : 
Isomères: 2.4.6- (u-)Trinitrotoluène (TNT); point de fusion : 80.650Cb 
2.4.6- @-)Trinitrotolutine (TNT); point de fusion : 1 120Cb 
1.4.6- (y-)Trinitrotoluène (TNT); point de fusion : 1 0 4 0 ~ ~  
2,4,6- (8-)Trinitrotoluène (TNT); point de fusion : 137.5"Cb 
2.4.6- (E-)Trinitrotoluène (TNT); point de fusion : 97.2'Cb 
2,4,6- (7-)Trinitrotoluène (TNT); point de fusion : I 1 I°Cb 
VaIeur tirée de Rosenblatt et al. ( 199 1), lorsque non spécifié; Valeur tirée de YUion ( 1990); ' Valeur 
tirée de Daaiels et Knezovich ( 1994); "aleurs tirées de Taimage et Opresko (1995). 
ANNEXE XI 
Facteur de bioconceotration (FBC) pour les espèces terrestres du TNT 
-- 
Espèce FBC Référence 







Faible potentiel ASTDR, f 993 
20.5jb Talmage et Opresko, 1995. 
Oiseaux Inconnu 
Boeuf, graisses/diète: 0.0029" Rosenblatt et al., 199 1 
'Valeur calculir 3 panir du log K,, r't Je IVquation Jc Kenaga ( 1  080); bVdeur calculir i partir du log K.,, et de I'kquation 
sutvante: log FBC=0.76 log K, - 0.23 (1  loward et Boerhling. 10931 
Facteur de bioconcentration (FBC) dans les espèces aquatiques du TNT 
- 
Espèce FBC Référence 
Poisson 8.95 Rosenblatt el al., 199 1 
10.0 Daniels et Knezovich, 1994 
20.5 Liu et al., 1983 
Algue verte (Selenastnrnt crrpricorntrrtrm) 433 Liu et al., 1983 
Daphnie (Daphnia magna) 209 Liu et al., 1983 
Oligochaete (Lunrbrictrs varirgutirs) 202 Liu et al.. 1983 
Crapet arlequin (Lepomis macroclrirzrs) 
338 (viscère) Liu et ul., 1983 
9.5 (muscles) 
ANNEXE XII 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des organismes terrestres 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des micro-orgaaismes terrestres. 
Espèce Durée Paramètre Réponse Conc. Uni tés Référence 
d'exposition mesuré mesurée 
Bactérie PJW 1 
Bactérie PJH2 
Bactérie PM6 
Bactérie PM 1 
Bactérie Gram+ 






( 4 9 )  
mutagénicite 




































Bennet et ul., 
1995 
Bennet et al., 
1995 
Bennet et al., 
1995 
Bennet et al., 
1995 
Bennet et al., 
1995 
Bennet et al., 
1995 
Bennet er al., 
1995 
Klausmeier 
et al., 1974 
Klausmeier 
et al., 1974 
Osmon et al., 
1972 
Klausmeier 
et al.. 1974 
Osmon et al.. 
1972 
Klausmeier 
et al., 1974 
Osmon et al., 
1972 
ANNEXE XII (suite) 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des mrcrophytes terrestres. 
- - 
Espèce Durée Paramètre Réponse Conc. Unités Référence 
d'exposition mesuré mesurée 
Fève (Phaseolus 

































49 d Croissance 
49 d Croissance 
49 d Croissance 
72 h Croissance 
72 h Cru issance 
Croissance 
Croissance 
49 d Croissance 
49 d Croissance 
49 d Croissance 
14 d Croissance 
14 d Germination 
35 d Croissance 























































ANNEXE: XII (suite) 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des invertébrés terrestres. 
- ppppp - 
Espèce Durée Paramètre Réponse Conc. Uni tés Référence 
d'exposition mesuré mesurée 






Mites onbatides 7 d 































Phillips et al., 
1993 
Phillips et al.. 
L 993 




























Étude aieue, TNTIsol forestier;  tud de aigué. TNT! sol artificiel OCDE; ' eude chronique; TNT/ sol artitkiel OCDE; ' 
Temps de rétention du rouge neutre dans Ies celeomocytes, TNTlsol artificiel OCDE.' Étude aigul; 1 ml de solution TNT1 
scetonimle sur papier film 60 cm'; ' Temps de nitentian du rouge neutre dans les celeomocytes; 1 ml de solution TNT1 
scctonitrile sur papier film 60 cm'. 
ANNEXE XII [suite) 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des mammifères terrestres. 
Espèce Durée Paramètre Réponse Conc. Uni tés Référence 
d'exposition mesuré mesurée 
Chien 
Chien (beagle) 
Souris B6C3 F 1 
(Mrs mllsculus) 
Souris Swiss- 
Webster ( M u s  
rnzrsculzrs) 


























Poids organes & 
hématopath. 
Degats au foie 



















































Lee er ul., 
1975 
Furedi et 








al., 198 1 
Furedi er 










Résultats d'études de toxicité du TNT avec des organismes aquatiques 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des micro-organismes aquatiques. 
- - -- 
Espèce Durée Paramètre Réponse Conc. Unités Réfirence 
d'exposition mesuré mesurée 
Yibrio fisheri 15 min. luminescence ICCO 2.8 1 
30 min. luminescence IC5o 2.57 
15 min. luminescence CMEO 0.1 5 
0.034 
15 min. luminescence ICx 0.5 
0.11 
15 min. luminescence Icq,~ 4.2 
0.95 
Jonhson et al., 
I 994 








Résultats d'études de toxicité 
ANNEXE XII1 (suite) 
du TNT avec des mirrophytes aquatiques. 
- -- . 
Espèce Durée Paramètre Réponse Concentration Référence 
d'exposition mesuré" mesurée ( m a )  
Algue bleue-verte 24 h bIortalité 100% 8 FitzgeraId et 
(Microc-vstis trl., 1952 
cleruginosa) 
Algue bleue-verte Liu et al., 1983 





Croissance CM EO 
Croissance CSEO Smock et al., 
1 W 6  
Croissance CMEO 
Croissance CSEO Liu et al., 1983 Algue bleue-verte 

















Croissance CMEO 7 
D iatomée ( Navicula I t  d Croissance CMEO 18 Liu er al., 1983 
pelliculosa) 
Croissance CSE 
Croissance Won et al., 
1983 
Croissance 
Croissance CMEO Liu rr al.. 1983 
Croissance CSEO Smock et (11.. 
1976 
' Tests rédisCs en conditions statiques 
ANNEXE XII1 (suite) 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des macrophytes aquatiques. 
Espèce Durée Paramètre Réponse Concentration Référence 
d'exposition r n e s u r é ~ e s u r é e  mm 
Plante vascuIaire I l  d Croissance CSEO 0.5 Scfion et 
(Ltirtlriu perpusillu) Worthley, 
1974 
Croissance CMEO 1 .O 
.Mortalité CMEO 5 
- 
' Trsrs rthlists en canditiiins statiques 
Résultats d'études de toxicité du TNT avec des invertébrés aquatiques. 
Espèce Durée Paramètre Réponse Concentration Référence 





















 mortalité CSEO 
Reproduction CSEO 
CMEO 
Snell et Moffat, 
1992 
Toussaint et al., 
1995 
Liu et ai., 1983b 
Liu et al., 
1983ab 
Liu et al., t983b 
Liu et al., 1983b 
Snell et Moffat, 
1992 
bailey et al., 
t 985 
-- - - - - -  
Tests réalisés en conditions statiques; Test réalise en conditions dynamiques 
ANNEXE XII1 [wite) 
Résultats d'études de toxicité aiguë du TNT avec des poissons. 
Espèce Durée Paramètre Réponse Concentration Riférence 
d'exposition mesuré mesurée ( m m  












Mené tete-de boule 
(Pimeplralrs 
prorrrriu.s) 
Mené tète-de boule 
(Pintephairs 
promelus) 














Liu et al., 1983ab 
Pederson, 1970 
Nay et al., 1974 
Liu et al., 1983ab 
Smock et al.. 
1976 
Liu et al.. 1983ab 
Bailey et 
Spanggord, 1983 
Liu et ul.. 1983ab 
' Tests rkdisks en conditions statiques; Test ri la lis^! en condit~ons dynamiques; ' T C .  60 ppm C'aCO,;' 25°C. 180 pprn 
CaC0,; '1 O°C. 60 pprn CaCO,; ' 10°C. 180 pprn CaC'O, 
ANNEXE XII1 (suite) 
Résultats d'études de toxicité chronique du TNT avec des poissons. 
Espèce Durée Paramètre Réponse Concentration Référence 
d'exposition mesuré mesurée (mg/L) 
Barbue de rivière 30 d Survie CSEO 1.35~ Bailey et al., 
(Ictïrlurus larvaire 1985 
puncrurus) 
Éclosion CSEO 1 .3Sb 
Truite arc-en-ciel 30 d Survie CMEO 0.93~ Bailey et al., 




60 d Survie CMEO 
larvaire 
Mené tête-de boule 30 d Survie CMEO 
(Pimc.phales larvaire 
0.8qb Bailey et uf., 
1985 
Éclosion CMEO 0,S3b 
Croissance CMEO 0.8Jb 
Reproduction CMEO 0.04b 
- -- 
' Tests rialis& en conditions statiques; "Test rtidisk cn conditions dynamiques 
ANNEXE XIV 
Paramètres d'entrée pour CalTOX 
Propriétés physico-chimiques du TNT. 
Propriétés Valeur utilisée' CV Référence 
(%) 
Poids moléculaire (@mol): 
Coefficient de partage octanol-eau 
( KW) : 
Point de fusion ("K): 
Pression de vapeur (Pa): 
Solubilité/ eau (mole/mJ): 
Constante de H ~ M  (KH; Pa - 
m'/mole, 25°C): 
Coefficient de diffusion/ air ( m2/d): 
Coefficient de diffusion/ eau (m2/d): 
Coefficient de partage carbone- 
Rosenblatt et al. 199 1 
Rosenblatt et al. 199 1 
Rosenblatt et al, 199 1 
ATSDR, 1995 
ATSDR, 1995 
Rosenblatt et ni. 199 1 
Daniel et Knezovich, 1994 
Daniel et Knezovich, 1994 
Rosenblatt et cri. 199 1 
organique (u: 
Coefficient de partition/ sol': 2 -  11 150 Taimage et Opresko, 1995 
Coefficient de partition/ vadose': 5.5 - 22.2 150 Talmage et Opresko, 1995 
Demi-vie/ air (d): 0.47 1 O0 Howard et al. 199 1 
Demi-vie/sol de surface (d): 180 100 Howard et al. 199 1 
Demi-vie/ rhizosphère (d): 180 1 O0 Howard et al. 199 1 
Demi-vie/ vadose (d): 150 100 Howard et a/.  199 1 
Demi-vie/ eau souterraine (d): 360 1 O0 Howard et al. 199 1 
Demi-vie/ eau surface (d): .O533 1 O0 Howard et al. 199 1 
Demi-vie/ sédiments (d): 180 100 Talmage et Opresko, 1995 
'Valeurs tirées du tableau 7 de l'annexe II; bCt!rtain~~ V ~ C U T S  sont lirees de CEPA (1994) OU de Lonnge ct Courchcsne (1997); 
' Les valeurs varient selon Ia nature du sol (sable. argile) 
ANNEXE XIV (suite) 
Paramètres d'entrée pour CalTOX (suite) 
Caractéristiques des zones du site contaminés par le TNT. 
pp - -  
Caractéristiques Valeur utilisée"/ site CV 
-4 B D E (%) 
Surface contaminée (m')b: 1 O00 t O00 1 O00 1 O00 10 
Précipitation annuelles (mld): 3.31E-03 3.3lE-03 3.3tE-03 3.31E-03 10 
Charge de poussière annuelle (k9m3): j.4E-08 5.4E-O8 5 AE-08 5.4E-08 20 
Déposition des particules ( d d ) :  
Épaisseur - sol de surface (m): 
Densité du SOI (k@rnJ): 
Fraction d'eau/ sol de surface: 
Fraction d'air/ sol de sufiace: 
Érosion/ sol de surface (kglmLld): 
Épaisseur - rhizosphère (m): 
Fraction d'eau/ rhizosphere: 
Fraction d'air/ rhizosphere: 
Épaisseur - vadose (m): 
Fraction d'eau/ vadose: 
Fraction d'air/ vadose: 
Épaisseur - aquifere (m): 
Densité des solides - aquiRre (kgirn'): 1420 1420 2650 1420 5 
Porosité de I'aquiEre (fraction vol.): 0.33 0.33 0.33 0.33 2 O 
Température ambiante ("K): 277 277 277 277 2 
Fraction carbone organique - sol: 0.035 0.035 0.015 0.035 1 O0 
Fraction carbone organique - vadose: 0.035 0.035 0.0 1 0.035 1 O0 
Fraction carbone organique - aquifëre: 0.000 f 0.000 1 0,000 1 0,000 1 1 O0 
Épaisseur de la zone d'échange au dessus 0.005 0.005 0.005 0.005 20 
du sol (m): 
Vitesse du vent annuelle (mld): 3.6E+05 3.6E+05 3.6E+05 3.6E+05 24 
Waleurs rcpri.sentritives de sites du Québec (Lonnger et Courchesne, 1997); Valeur approximative 
